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Resumo 
 
Esta tese teve como objectivo principal o estudo do comportamento de
digestores anaeróbios tratando a fracção orgânica dos resíduos sólidos
urbanos (FORSU), em conjunto com lamas biológicas secundárias (LS) de 
estações de tratamento de águas residuais (ETAR).  
 
A FORSU é composta normalmente por resíduos de cozinhas e de jardim 
entre outros resíduos orgânicos. Este estudo insere-se no contexto da redução 
da deposição destes resíduos em aterro, fruto das limitações legais, que 
determinam o fomentar do desenvolvimento de novas abordagens 
tecnológicas e de gestão para este tipo de resíduo. Por outro lado, o aumento
da produção de lamas secundárias (LS), decorrente do aumento do número de 
estações de tratamento de águas residuais, também impõe um aumento da 
capacidade de tratamento deste resíduo, podendo a solução passar pela co-
digestão dos dois resíduos, alternativa atraente do ponto de vista técnico,
económico e ambiental por constituir uma resposta conjunta aos dois 
problemas, com ganhos de eficiência.  
 
Ensaios descontínuos de biodegradabilidade anaeróbia demonstraram a maior 
biodegradabilidade da FORSU em comparação com as LS. As misturas com 
menor concentração de sólidos (2% ST) e uma percentagem de FORSU de
75% (base seca) garantiam a estabilidade do processo de co-digestão a nível 
de pH e ácidos orgânicos voláteis (AOVs), com elevados rendimentos em 
termos de produção de metano, remoção de sólidos totais voláteis (STV) e 
remoção de carência química de oxigénio (CQO), pelo que estas condições 
foram consideradas as que apresentavam as maiores sinergias no processo 
de co-digestão da FORSU e da LS. 
 
Usando dois reactores anaeróbios continuamente agitados para tratar a 
mistura referida, um reactor alimentado de forma contínua e o outro reactor 
alimentado de forma semi-contínua, não foram encontradas diferenças
significativas entre os seus desempenhos, tendo sido atingidas cargas 
orgânicas de 19 Kg(CQO).m-3 .dia-1  e reduções de sólidos totais voláteis (STV) 
e carência química de oxigénio (CQO), superiores a 50%, sem que se 
verificassem efeitos inibitórios. Foi possível ajustar o modelo ADM1 (Anaerobic 
Digestion Model nº 1) aos resultados da operação de ambos os reactores,
descontínuo e contínuo, nomeadamente em parâmetros como a produção de 
biogás, CQO e STV. 
 
Esta tese demonstrou que a co-digestão de FORSU com LS é um processo 
viável e permite obter bons desempenhos, tanto em reactores descontínuos, 
contínuos ou semi-contínuos, especialmente para teores de sólidos baixos.  
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abstract 
 
The main goal of this thesis was the study the behaviour of anaerobic reactors 
treating the organic fraction of municipal solid waste (OFMSW) and waste 
activated sludge (WAS). 
 
OFMSW is mainly composed of garden, kitchen and other organic wastes. This 
study is in agreement with the need to reduce the amount of organic waste 
disposal on landfill sites and to develop new technologies for their treatment, in 
order to accomplish with the new legislation. On the other hand, there will be an 
increase on WAS production in the forthcoming years, due to the increasing 
number of wastewater treatment plants (WWTP) to be built. The solution for the 
treatment of both wastes can be the co-digestion in the same reactor and 
facility, as an answer for both problems, with higher efficiencies due to 
synergisms and an attractive solution with respect to technical, economic and 
environmental points of view. 
 
First of all, batch essays have shown the higher anaerobic biodegradability of 
the OFMSW used, when compared with WAS. The best synergies in the co-
digestion process came from the mixture with 75% OFMSW (total solids basis) 
and the lower TS content (2 %ST). These conditions guarantee the process 
stability in what concerns pH and volatile fatty acids (VFA) accumulation, as 
well as good results for methane production, total volatile solids (TVS) and 
chemical oxygen demand (COD) removals. 
 
It was found no significative difference in the behaviour of the two stirred tank 
reactors with different feeding mode (continuous and semi-continuous). 
Reactors performance were almost the same, with a maximum organic loading 
rate (OLR) of 19 kg(COD).m-3.day-1, and TVS and COD reductions higher than 
50%, without any inhibitory effects. It was possible to use the ADM1 (Anaerobic 
Digestion Model 1) to adjust the experimental results, especially for methane 
production, and TVS and COD profiles. 
 
This thesis have shown that co-digestion of OFMSW and WAS is a viable 
process with a good performance, either using batch, continuous or semi-
continuous reactors, especially in wet conditions (2% TS content). 
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1.1.  Enquadramento 
O conceito de Resíduos Sólidos considerado nesta tese incorpora todos os materiais de 
consistência sólida resultantes da actividade humana e animal, sem utilidade ou 
indesejáveis para os seus detentores, cuja tipologia se encontra definida no anexo I da 
Directiva n.º 91/689/CEE. A fracção orgânica dos resíduos sólidos urbanos (FORSU) 
constitui a parte orgânica desses resíduos. 
A Portaria nº 15/96 de 23 de Janeiro, na alínea i) do nº3, incorpora no conceito de 
compostagem a degradação de resíduos por via aeróbia e anaeróbia. No entanto, a maior 
parte dos autores restringe o conceito de compostagem apenas aos processos estritamente 
aeróbios, enquanto a digestão anaeróbia (DA) da FORSU é considerada um processo que 
dá origem à produção de biogás e de um produto final estabilizado, que pode ser usado 
como um composto passível de ser aplicado na agricultura. Kayhanian (1993), denomina a 
digestão anaeróbia de resíduos como compostagem anaeróbia. 
A aplicação do termo “Resíduos Sólidos Orgânicos” não é totalmente consensual e carece 
de alguma precisão, pois geralmente é entendido como sendo aplicado a resíduos orgânicos 
biodegradáveis e com um teor de humidade inferior a 85 apesar de se saber que, mesmo 
fazendo uma recolha selectiva eficiente, há sempre a inclusão de líquidos nos circuitos de 
recolha de resíduos sólidos (Mata-Alvarez et al., 2000), o que aumenta o seu teor de 
humidade. Para além disso há alguns resíduos orgânicos com humidades elevadas que 
apresentam uma consistência bastante sólida, como é o caso de lamas secundárias de 
estações de tratamento de águas residuais ETARs com 80% de humidade.  
No âmbito desta tese, as lamas residuais denominadas de lamas de ETAR são definidas de 
acordo com a Directiva Europeia 91/271/EEC de 21 de Maio de 1991, como sendo as 
lamas que resultam da depuração de efluentes nas estações de tratamento de águas 
residuais domésticas, podendo ser de três tipos distintos:
? Lamas primárias (LP), que resultam da sedimentação do efluente bruto e antes de 
se fazer algum tratamento biológico ao efluente; 
? Lamas secundárias (LS), também denominadas lamas activadas ou biológicas, e 
que resultam do desenvolvimento da biomassa no reactor biológico usado no 
tratamento da águas residuais;  
? Lamas anaeróbias ou digeridas (LA), que correspondem às lamas depois de 
sofrerem um tratamento anaeróbio de estabilização. 
Esta tese foca os fundamentos teóricos e os aspectos práticos da digestão anaeróbia de 
resíduos sólidos orgânicos, particularmente os gerados em habitações individuais, 
restaurantes, cantinas, mercados e jardins, ou seja, a fracção orgânica dos resíduos sólidos 
urbanos (FORSU), assim como a sua co-digestão com lamas biológicas (LB) produzidas 
nas estações de tratamento de águas residuais domésticas.  
O primeiro capítulo deste estudo cobre os aspectos mais relevantes da digestão anaeróbia, 
com ênfase na evolução tecnológica, assim como dos factores ambientais que regulam o 
processo e os parâmetros operativos mais importantes. No segundo capítulo são descritas 
as tecnologias mais importantes utilizadas na digestão anaeróbia (DA) da fracção orgânica 
dos resíduos sólidos urbanos (FORSU). No terceiro capítulo são descritos os métodos 
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laboratoriais usados nas diferentes fases deste estudo. No quarto e quinto capítulos, são 
apresentados os resultados dos ensaios efectuados em reactores descontínuos e contínuos, 
sendo os seus desempenhos comparados com os desempenhos registados na bibliografia, 
quer para estudos a nível laboratorial quer para instalações a nível industrial. No sexto 
capítulo desenvolve-se um modelo matemático para simulação dos resultados e discute-se 
a importância das diferentes variáveis envolvidas no processo. O sétimo e último capítulo 
refere as conclusões mais significativas deste estudo, assim como as necessidades de 
investigação mais prementes para o futuro. 
1.2. Caracterização dos resíduos 
Na comunidade europeia algumas estatísticas apontam para produções anuais de 100 a 
140x106 ton de resíduos sólidos urbanos (RSU), dos quais cerca de metade são resíduos 
orgânicos (Mata-Alvarez et al., 2000), enquanto outras fontes (EEA, 2001a) referem 
valores de 107x106 ton.ano-1 apenas para a fracção biodegradável. Relativamente a 
Portugal, as estimativas são variáveis sendo, no entanto referenciado as seguintes: 
? 4x106 ton.ano-1 de RSU e 2,5x106 ton.ano-1 de FORSU (Matt et al., 2002); 
? 4,8x106 ton.ano-1 de RSU e 1,8x106 ton.ano-1 de FORSU, das quais cerca de 1 
milhão sofre biodigestão (Faria et al., 1999); 
? 3,3x106 ton.ano-1 de FORSU (EEA, 2001a).
Relativamente às lamas biológicas (LB), algumas estatísticas apontam para produções de 
8x106 ton(ST).ano-1 na União Europeia (UE) (EEA 2001a), 7x106 ton(ST).ano-1 nos 
Estados Unidos da América (EUA) (Metcalf e Eddy, 1991) e 0,3x106 ton(ST).ano-1 de
lamas de ETAR em Portugal (European Commission, 2001), com uma produção média de 
30 kg (ST).capita-1.ano-1. Estes dados sofrerão sem dúvida alterações significativas em toda 
a UE devido ao aumento do número e da eficiência das estações de tratamento de águas 
residuais, por imposição das directivas europeias relativas ao tratamento de águas residuais 
(91/271/EEC), tendo provavelmente atingido as 9,4x106 ton (ST).ano-1 em 2005 (EEA 
2001a).
O conhecimento da composição da FORSU, para além da sua variação ao longo do ano e 
do respectivo potencial metanogénico seria a situação ideal para o correcto 
dimensionamento de qualquer sistema de tratamento destes resíduos (Owens et al., 1993). 
As características da FORSU variam com uma grande multiplicidade de factores, entre os 
quais o tipo de sistema de recolha (separativo ou indiferenciado) é considerado o mais 
relevante (Saint-Joly et al., 2000), por ser na origem dos resíduos que se estabelecem as 
suas características básicas, embora possam ocorrer alterações significativas durante o seu 
transporte e armazenamento. Assim, o teor de sólidos totais voláteis (STV) da FORSU 
proveniente de um circuito indiferenciado, ou seja, com separação mecanica (SM) é de 
cerca de 45%, enquanto para uma FORSU separada na origem (SO) em circuitos 
separativos pode atingir os 90% (Chynoweth, 1991). 
Uma grande percentagem dos compostos orgânicos que constituem a FORSU são 
compostos biodegradáveis, cuja decomposição em aterro se efectua maioritariamente por 
via anaeróbia, dando origem a CO2, H2O e CH4. Por outro lado, a tipologia desta fracção 
dos RSU é caracterizada por conter elevadas percentagens de humidade, o que contribui 
para o aumento da produção de lexiviados em aterro e para a diminuição do poder 
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calorífico no tratamento por incineração. A Tabela 1.1 apresenta um resumo das principais 
características da FORSU com várias origens e segundo diferentes autores. 
Tabela 1.1 Composição da FORSU de várias origens 
 Substrato ST STV CQO  N P Referência 
% % ST g(O2).kg
-1 % ST % ST
FORSU SO Espanha 16,4 90 184 1,4 1,9 Sans e Mata-Alvarez (1995)
FORSU SM Espanha 64,7 45 329 2,1 2,1 Sans e Mata-Alvarez (1995)
FORSU SO Itália 20,0 88 218 3,2 0,4 Cecchi (2003)
FORSU SM Itália 53,3 71 437 1,6 0,2 Cecchi (2003)
FORSU Espanha 22.5 85 - 1,6 0,4 Mata-Alvarez (2003a)
FORSU Holanda 38,7 53 410 7,6 - Mata-Alvarez (2003a)
FORSU Restaurantes (DNP) 25,5 82 - 2,7 0,6 Valorsul (2004)
FORSU Cantinas (DNP) 21,1 87 - 2,6 0,6 Valorsul (2004)
FORSU Mercados (DNP) 17,3 89 - 5,6 1,3 Valorsul (2004)
SO Separada na Origem  
SM Separada Mecanicamente 
DNP Dados não publicados 
   
Tendo em conta razões culturais e hábitos de consumo (Saint-Joly et al., 2000), o teor de 
STV da FORSU em Portugal deve aproximar-se mais dos valores da Espanha, 
característico de países de cultura mediterrânica (Schmidell e Craveiro, 1986) e com a 
existência de resíduos de jardim no Inverno (Ohr et al. 1998). 
Os estudos existentes para o único sistema de digestão anaeróbia da FORSU em Portugal 
em fase avançada de implementação, indicam que entre 35 a 50% da FORSU seja 
proveniente de restaurantes, 10 a 20% de cantinas, 30 a 45% de mercados e entre 0 e 10% 
de resíduos verdes, num total de 40.000 toneladas por ano, que serão recolhidas 
selectivamente na área da Grande Lisboa (Valorsul, 2004 “dados não publicados”). 
As propriedades reológicas dos resíduos são muito importantes para a escolha dos 
equipamentos a incluir numa unidade de digestão anaeróbia, principalmente no que diz 
respeito às operações de bombagem, de agitação do conteúdo do reactor, e de filtração e 
espessamento do digestato (Battistoni et al., 1993). No digestato a viscosidade varia em 
função do tempo de retenção hidraúlico (TRH) aplicado e da existência de material não 
digerido, enquanto na FORSU esse parâmetro varia em função de ter havido ou não 
alguma degradação no período de transporte e armazenamento, assim como da temperatura 
a que se encontra (Battistoni et al., 1993). 
As características das lamas de ETAR vão depender do tipo de tratamento e das origens da 
água residual, e apresentam os valores médios patentes na Tabela 1.2. As águas residuais 
são uma mistura de resíduos diluídos, de origem doméstica ou industrial, podendo conter 
uma mistura de matéria orgânica, óleos e gorduras, bactérias e vírus, nutrientes (azoto e 
fósforo), assim como de metais pesados e organoclorados. O seu tratamento consiste 
basicamente em separar o efluente em duas fracções: uma fracção clarificada com 20 a 30 
mg.L-1 de matéria suspensa, e outra fracção concentrada até 1-4% ST (LB), que pode 
conter até 80 a 90% dos contaminantes presentes na água residual.
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Tabela 1.2 Composição das Lamas de várias origens 
 Substrato ST STV CQO N P Referência 
% % ST g(O2).kg
-1
(talqual) % ST % ST 
Lamas primárias 1,2 65 - 4,5 2,0 European Commission (2001) 
Lamas biológicas 0,9 67 - 7,5 2,0 European Commission (2001) 
Lamas digeridas 3,0 50  6,2 2,0  European Commission (2001) 
Lamas 5,0 79 61 - - Li et al. (1996)
Lamas primárias 7 - - 3,8 0,43 Kayhanian e Rich (1996)
Lamas secundárias 5 - - 7,0 0,8 Kayhanian e Rich (1996)
Lamas digeridas 2 - - 4,3 0,8 Kayhanian e Rich (1996)
Lamas primárias 6,5 70 - 0,34 0,09 Demirekler e Anderson (1998)
Lamas secundárias 7,9 74 102 - - Rubia et al. (2002)
1.3. Implicações ambientais 
Na Europa, entre 1991 e 2000, os sectores de actividade que mais contribuíram para a 
emissão de gases com efeito de estufa (principalmente dióxido de carbono) foram a 
produção de energia (28%), os transportes (21%), a indústria (20%), as habitações 
particulares e os pequenos negócios (17%). A agricultura contribuiu em cerca de 10% com 
a produção de metano e óxido nitroso libertado pelo gado, pelos resíduos e pelos solos 
(EEA, 2001b). 
As emissões de metano provenientes de degradação da matéria orgânica de forma não 
controlada contribuem com cerca de 18-20% para o efeito de estufa, representando a 
deposição de RSU em aterros com cerca de 11% desta contribuição (Tabela 1.3) 
(Baldasano, 2000). 
Tabela 1.3 Diferentes contribuições para o efeito de estufa (adaptado de Baldasano, 2000). 
Contribuição dos diferentes gases para o efeito de estufa IPCC (1994) USEPA (1993) 
 % % 
CO2 65 66 
CH4 20 18 
CFCs 10 11 
N2O 5 5 
Contribuição das diferentes fontes para o efeito de estufa   
Produção de energia 26 28 
Fermentação digestiva 24 23 
Cultivo do arroz 17 21 
Resíduos 7 17 
Aterros sanitários 11 - 
Queima de biomassa 8 11 
Efluentes urbanos 7 - 
IPCC- Intergovernamental Panel for Climate Change 
USEPA- United States Environmental Protection Agency
No âmbito do protocolo de Kyoto, os países mais desenvolvidos assumiram reduzir 
concertadamente até 2008-2012 as suas emissões globais de gases com efeito de estufa em 
5,8% abaixo dos níveis de 1990, correspondendo respectivamente a 7% de redução nos 
EUA, 8% na união europeia, 6% no Japão e Canadá, acompanhados por um aumento de 
8% na Austrália (Baldasano, 2000). 
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A necessidade de cumprir os acordos internacionais, nomeadamente o protocolo de Kyoto, 
realça de uma forma considerável a importância do processo de DA de resíduos orgânicos 
na prossecução deste objectivo (Tabela 1.4), pois caso todo o potencial de produção de 
metano fosse aproveitado, conseguiria atingir-se 30% da totalidade das reduções das 
emissões de gases com efeito de estufa acordados nesta cimeira (cálculos com base em 
dados de Tilche e Malaspina, 1998). 
Tabela 1.4 Factores de emissão dos vários sistemas de gestão de resíduos sólidos 
biodegradáveis. Adaptado de Tilche e Malaspina, (1998). 
Tipo de tratamento Factor de emissão 
 ton.(CO2 eq.).ton
-1(RSU)
Aterro sanitário 1,94 
Incineração 1,67 
Recolha+Compostagem+aterro 1,61 
Recolha+Compostagem+incineração 1,41 
Recolha+biometanização (via seca)+aterro 1,42 
Recolha+ biometanização húmida+incineração+aterro 1,19 
Embora o aterro sanitário apareça na Tabela 1.4 como o processo com maior potencial 
contribuidor para o efeito de estufa, a verdade é que entre a década de 1990 e 2001 as 
emissões de gases com efeito de estufa, e particularmente metano, caíram 28% devido à 
recuperação de biogás em aterro e aplicação das directivas europeias para reduzir a 
quantidade de resíduos biodegradáveis a depositar (EEA, 2001b). 
A digestão anaeróbia pode ainda ter um papel indirecto no equilíbrio dos balanços de 
carbono. Com efeito, o composto resultante da DA pode ser usado para aumentar o teor de 
matéria orgânica nos solos, com potencialidade de aumentar o desenvolvimento de 
vegetação que actuaria como sumidouro ou reservatório de carbono na biofera (Mata-
Alvarez et al., 2000; Verstraete e Vandevivere, 1999), para além de diminuir a 
desnitrificação e consequentemente as emissões de N2O para a atmosfera (Tafdrup, 1994).  
Enquanto um processo de digestão anaeróbia da FORSU bem operado não emite metano 
para a atmosfera, a compostagem pode corresponder a cerca de 10% de todo o potencial de 
emissão de metano. As emissões de compostos orgânicos voláteis (COV’s) são de 742 
g(COV).ton-1 no processo de compostagem, enquanto é apenas 44 g(COV).ton-1 num 
processo de DA (Mata-Alvarez et al., 2000). 
Usando ferramentas de análise do ciclo de vida Edelmann  et al. (1999) verificou que a 
digestão anaeróbia de resíduos orgânicos separados na origem tinha vantagens sobre a 
compostagem e incineração de FORSU, quer sob o ponto de vista ambiental quer 
económico, pelo facto de o balanço energético final da DA ser positivo. 
O balanço energético à DA é positivo (produção efectiva de energia) (100, 150, 245 ou 
mesmo 1000 Kwh.ton-1) conforme se contabiliza ou não a energia térmica produzida 
(Baldasano, 2000; De Baere, 2000), enquanto que no processo de compostagem resultam 
consumos líquidos de energia (15 a 50 kwh.ton-1) (O'Keefe et al., 1993; Tilche e
Malaspina, 1998).
A DA de resíduos sólidos, que actualmente ainda está a ser aproveitada muito abaixo do 
seu potencial (Tabela 1.5), poderá desempenhar no futuro um papel importante na 
substituição dos combustíveis fósseis, ajudando a cumprir as directivas europeias 
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(2001/77/EC) que pretendem incrementar a utilização de energias renováveis (4 a 8% no 
ano de 2005, e 12% da energia primária bruta em 2010) (Butt et al., 1998).
Tabela 1.5 Produção de biogás a partir de diferentes resíduos (Adaptado de Tilche e 
Malaspina, 1998) 
Produção Potencial estimado 
 106m3 (CH4).d
-1 106 m3 (CH4).d
-1
Lamas de ETAR 1,7 4 
FORSU 4,5 15 
Águas residuais industriais 0,8 3 
Resíduos de agropecuária 0,5 10 
Total 7,5 32 
Embora dependa de caso para caso, as vantagens da DA sobre as outras tecnologias de 
tratamento deste tipo de resíduos são, segundo McCarty (1964):
? Alto grau de estabilização dos resíduos; 
? Baixa produção de lamas biológicas; 
? Baixas necessidades de nutrientes; 
? Dispensa a necessidade do fornecimento de oxigénio; 
? Produz metano, uma fonte de energia alternativa limpa. 
As principais desvantagens apontadas a este processo estão relacionadas às fases de 
arranque e de recuperação que são demoradas, em virtude de as bactérias metanogénicas 
envolvidas no processo terem uma taxa de crescimento baixa. Os factores que serão 
sempre decisivos no processo de tomada de decisão entre esta e qualquer outra tecnologia 
alternativa centram-se sempre em questões económicas e ambientais, pois a 
sustentabilidade nestas múltiplas vertentes é o factor que deve sempre ser considerado. 
Na avaliação económica de qualquer sistema de tratamento é necessário definir os aspectos 
particulares considerados em cada caso, razão pela qual há testemunhos contraditórios 
relativamente a este aspecto. Enquanto alguns autores afirmam que a DA é o processo mais 
económico devido à energia recuperada e ao baixo impacte ambiental provocado (Butt et 
al., 1998; Mata-Alvarez et al., 2000; Verstraete e Vandevivere, 1999), há outros autores 
que afirmam que os custos da DA de resíduos orgânicos são cerca de 1,2 a 1,5 vezes 
superiores a alguns tipos de compostagem (van Lier et al., 2001). Edelmann, (2003) coloca 
a DA em quarto lugar na lista dos tratamentos de resíduos sólidos orgânicos, depois da 
incineração e da compostagem em reactor fechado, apontando um valor entre 60 e 90 
€.ton-1 como o valor indicativo para uma estação com uma capacidade de tratamento 30 
000 ton.ano-1.
1.4. Perspectiva histórica 
No passado, o problema do tratamento dos resíduos era uma questão de menor 
importância, não só pela pequena produção como pelo facto da tipologia basicamente 
orgânica permitir a reciclagem local sem grandes dificuldades. A problemática do 
tratamento dos resíduos sólidos não foi encarada com seriedade até que no século XIX, em 
Inglaterra, foi estabelecida uma relação directa entre os resíduos e a saúde pública. Daí 
resultou a primeira lei a proibir a deposição descontrolada dos resíduos nos cursos de água 
datada de 1888. Primeira tentativa de estabelecer diferentes classes de resíduos e a 
necessidade de os quantificar e caracterizar. 
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Em Portugal, a forma mais comum de tratamento de resíduos urbanos foi até há pouco 
tempo a deposição em lixeiras e vazadouros descontrolados. Por força da integração na 
União Europeia, das directivas comunitárias a que o nosso país se viu obrigado a seguir e 
dos fundos que foram disponibilizados, esta situação alterou-se, estando agora uma grande 
parte dos resíduos a ser depositada em aterros sanitários controlados e a serem incinerados 
em centrais de recuperação energética. Esta revolução no tratamento dos resíduos sólidos 
urbanos implementada em Portugal nos últimos anos, levou à implementação de 30 novos 
sistemas de tratamento de resíduos sólidos urbanos e ao encerramento de 341 lixeiras, e 
baseou-se principalmente em estruturas de recepção, enfardamento, compactação, 
deposição em aterro ou incineração desses resíduos. 
Face à evolução legislativa e tecnológica nesta área é necessário dar um novo impulso, 
pelo que o Plano Estratégico para os Resíduos Sólidos Urbanos (PERSU), datado de 1999, 
está em fase de revisão no sentido de contemplar as novas exigências comunitárias em 
termos de reciclagem, valorização e deposição em aterro.  
No que diz respeito ás preocupações com a deposição de efluentes líquidos, elas 
começaram quando a humanidade se agrupou em cidades, salientado-se que foi a expansão 
dos sistemas de recolha de efluentes que permitiu a redução significativa das doenças no 
século XIX. O tratamento de águas residuais começou por um processo de aplicação sobre 
os terrenos há cerca de 150 anos, na Inglaterra, quando o conceito de casa de banho foi 
introduzido. Daqui nasceu o conceito de “Quinta de Esgotos” como o local onde era feita 
essa deposição. No entanto, quando a população e o número de sistemas colectores de 
águas residuais aumentou, foi necessário desenvolver novas tecnologias para remover os 
poluentes da água. As primeiras ETAR’s com sistemas de sedimentação primária, 
produziam efluentes descarregados nas linhas de água e lamas onde se concentravam os 
elementos poluentes. O destino a dar a essas lamas e um problema real, discutido à muito 
tempo, já que a sua tipologia não permitia enquadrá-las facilmente nos métodos de 
deposição a que os resíduos sólidos urbanos (RSU) estavam sujeitos, como as lixeiras, os 
aterros e a incineração. 
De facto, nunca se pretendeu que a opção por estas formas de tratamento das lamas (aterro 
sanitário e incineração) constituísse um fim, mas sim um princípio de uma estratégia 
integrada e sustentada de gestão e valorização dos resíduos a nível europeu, bem patente na 
mais recente Directiva sobre aterros (Directiva 1999/31/CE), e transposta para o direito 
nacional pelo Decreto de Lei n.º 152/2002 de 23 de Maio, o qual define, num horizonte 
temporal relativamente curto, o seguinte: 
? Até 2007, redução para 75% da quantidade de resíduos orgânicos biodegradáveis 
depositados em aterro em 1995; 
? No ano de 2009, redução para apenas 50% da quantidade de resíduos orgânicos 
biodegradáveis depositados em aterro em 1995. 
Esta Directiva visa reduzir os problemas associados à toxicidade dos lexiviados, ao perigo 
de contaminação de aquíferos, assim como às emissões de metano que contribuem para o 
efeito de estufa (Baldasano, 2000; Gijzen, 2002). 
Na Europa a solução para o problema do tratamento dos resíduos biodegradáveis ainda 
continua a ser feita maioritariamente através da compostagem. No entanto, os recentes 
desenvolvimentos na digestão anaeróbia (DA), aliados à tendência de redução das 
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emissões de CO2 e a produção de energia a partir de fontes renováveis, estão a alterar este 
cenário (van Lier et al., 2001). Para além disso, um sistema integrado de tratamento de 
resíduos necessita sempre de incorporar um processo de DA para tratar os resíduos 
orgânicos com elevado teor de humidade, como é o caso dos restos de comida e das lamas 
de ETAR, cujo tratamento em sistemas de compostagem ou incineração é desfavorável, 
devido a essa mesma humidade (Kayhanian e Rich, 1996). Nesta perspectiva, a digestão 
anaeróbia da fracção orgânica dos resíduos sólidos urbanos aparece como uma alternativa 
viável, face aos processos alternativos de compostagem tradicional, tratando de uma forma 
potencialmente eficiente essa fracção orgânica e produzindo um composto com 
potencialidades agrícolas para além da energia renovável e limpa a preços cada vez mais 
competitivos. 
Em 1995 quase toda a FORSU produzida em Portugal ía directamente para aterro ou 
lixeira, pelo que a evolução na gestão tem de ser no sentido da diminuição da sua produção 
e no aumento da capacidade de tratamento. Assim a capacidade de tratamento de FORSU 
em Portugal terá de aumentar das 0,2x106 ton.ano-1 verificadas em 1998, para as 5x106
ton.ano-1 em 2016, de modo a cumprir as directivas europeias (Directiva 1999/31/CE). A 
digestão anaeróbia irá cumprir um papel fundamental nesta evolução dada a recente 
aprovação de mais de uma dezena de unidades de DA para tratamento de FORSU em 
vários sistemas concessionados. 
A digestão anaeróbia é uma das mais antigas tecnologias utilizadas pelo homem, havendo 
relatos de ter sido usada pelos assírios para aquecimento de banhos no século X a.c (Tjalfe 
e Poulsen, 2005). A industrialização do processo de DA começou com a primeira unidade 
em Bombaim em 1859 (Monnet, 2005). Em 1895 o biogás produzido num digestor de 
lamas de uma ETAR começou também a ser usado em Exeter, Inglaterra para iluminação 
pública (Monnet, 2005; Riggle, 1996; Van Lier et al. 2001). A digestão anaeróbia é 
aplicada desde os fins do século XIX, principalmente para o tratamento de resíduos 
domésticos e de águas residuais, para além de estabilizar as lamas de ETAR, eliminando os 
organismos patogénicos e odor antes de poderem ser usadas como fertilizantes 
(Oleszkiewicz, 1997). 
A investigação em DA teve o seu início quando em 1930 foram identificadas as bactérias 
anaeróbias e as condições que promovem a produção de biogás. No entanto os primeiros 
estudos da aplicação da tecnologia a resíduos sólidos foi feito apenas em 1970/71 nos 
EUA, em que foi estudada a validade técnica da DA de FORSU junto com outros 
substratos, como os estrumes e lamas de ETAR (Adney et al., 1991; Kayhanian et al.,
2003). Na Europa, o estudo da DA de FORSU, sem mistura de substratos apenas se iniciou 
na década de 80 (Mata-Alvarez, 2003a). 
Um dos factores decisivos para o desenvolvimento de processos de DA de FORSU, a partir 
da década de 1970, foi a decisão do concelho das comunidades europeias de Junho de 1978 
de financiar projectos na área do aproveitamento de energia a partir dos resíduos (Cecchi e 
Travesco, 1988; Mata-Alvarez, 2003a). 
Na Europa ao longo dos últimos 30 anos, o financiamento de projectos de investigação e 
de aplicações industriais, os custos elevados para deposição de resíduos em aterro, as leis 
cada vez mais exigentes em termos de tratamento de resíduos e as metas para as energias 
renováveis, levaram ao aumento da eficiência e da aplicação prática do processo de DA 
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(Tjalfe e Poulsen, 2005), desde a instalação da primeira unidade de demonstração no 
princípio da década de 1980 (Mata-Alvarez, 2003a). No entanto, esse desenvolvimento 
sempre se encobriu em algum secretismo, dado actualmente ainda não haver  disponível 
toda a informação necessária para compreender extensivamente a totalidade dos processos 
bioquímicos e tecnológicos (Cecchi e Travesco, 1988a), especialmente alguns dos 
pormenores de funcionamento dos reactores industriais (Oleszkiewicz, 1997). A 
implementação do processo de DA de resíduos nos EUA foi sendo atrasada pela falta de 
competitividade deste processo com a deposição em aterro, pelo que apenas recentemente 
é que a aceitação da tecnologia anaeróbia poderá evoluir (Goldstein, 2000), dada a 
proibição em certos estados da deposição de resíduos verdes em aterros 
Do ponto de vista industrial, a crise energética dos anos setenta e a guerra Irão-Iraque 
estimulou o interesse em todo o mundo por este processo, como sendo uma forma barata 
de deposição de resíduos e produtora de energia (Boscolo, 1993), levando à construção do 
primeiro digestor nos EUA na década de 1970 (Tjalfe e Poulsen, 2005). Actualmente em 
toda a Europa estão em funcionamento mais de 36 000 digestores anaeróbios, tratando 
cerca de 45-50% das lamas produzidas em ETARs (Tilche e Malaspina, 1998). 
1.5. Implantação mundial 
Em 1999, a capacidade mundial instalada de digestão aneróbia de resíduos orgânicos era 
de cerca de 5x106 ton.ano-1, com um crescimento de 40% ao ano (IEA 1999). A Europa 
possuía no ano de 2003 uma capacidade de 2,6x106 ton(FORSU).ano-1(FORSU) (De 
Baere, 2003). A Alemanha, com uma capacidade de 0,7x106 ton(FORSU).ano-1, aumentou 
na última década em cerca de seis vezes a sua capacidade de tratamento (Verstraete e
Vandevivere, 1999), mas agora é esta é inferior à capacidade de tratamento da Espanha 
(0,8.106 ton.ano-1) enquanto Portugal tem uma capacidade instalada de 0,03.106 ton.ano-1
(De Baere, 2003). 
Nos anos recentes, a capacidade de tratamento de FORSU por DA tem aumentado em cada 
ano (0,3x106 ton.ano-1) tanto como aconteceu na totalidade dos nove anos da década 
anterior (1990-1999) (0,4x106 ton.ano-1) (De Baere, 2003), valores que mesmo assim ainda 
continuam a ser baixos quando comparados com as 7,5x106 ton.ano-1 de capacidade de 
compostagem aeróbia instaladas durante este último período (De Baere, 2000). 
A tendência crescente para a utilização de DA no tratamento de FORSU proveniente de 
recolha selectiva, durante a década de 90 (De Baere, 2000), inverteu-se recentemente, 
porque o desenvolvimento de processos de pré-tratamento mais eficientes permite obter 
uma qualidade do digestato aceitável para os fins em causa, sem a necessidade de um 
processo tão oneroso como é a constituição de um sistema de recolha selectiva de FORSU 
(De Baere, 2003). 
A partir de 1993, os processos de DA termofílicos, que eram vistos com muitas reservas no 
início do desenvolvimento desta tecnologia, começaram a ser implantados em pé de 
igualdade com os processos mesofílicos, o mesmo se passando com a aplicação industrial 
da “via húmida” face à “via seca” (sistemas com teores de sólidos no reactor menor e 
maior que 15% ST respectivamente). Por outro lado, os maiores custos e dificuldades 
operacionais verificados nos processos de duas fases, levou a que a implantação deste tipo 
   Comportamento de reactores anaeróbios tratando                     20                        a fracção orgânica dos resíduos sólidos urbanos
de unidades atingisse em 2000 apenas 10,6%, a maioria das quais sendo usada para a co-
digestão com resíduos agrícolas. 
1.6. Descrição do processo de tratamento por digestão anaeróbia 
Qualquer sistema de tratamento de RSU por DA é composto por subsistemas de recolha, 
recepção, armazenamento, pré-tratamento, digestão e pós-processamento das águas em 
excesso, digestato e biogás também pode ser acrescentado um sistema de recolha do ar no 
interior da instalação e o seu tratamento num biofiltro. 
1.6.1. Recolha
A recolha é o primeiro de todos os processos unitários de um sistema de tratamento de 
RSU, e pode ter características muito diversas em função das especificidades de cada 
opção de tratamento. No que toca ao tipo de resíduos pode haver circuitos diversos para a 
mesma estação de tratamento e, em função dos objectivos a atingir com o tratamento, 
pode-se optar por um sistema de recolha separativo ou indiferenciado (IEA, 2003). 
Devido à multiplicidade de circuitos de recolha e à grande variedade de equipamentos para 
separação mecânica e refinação da FORSU, é difícil hoje em dia escolher entre os dois 
sistemas de recolha de FORSU, o separativo ou o indiferenciado, em especial no que toca 
aos objectivos a atingir em termos de produção de biogás, comercialização do digestato e 
desempenho económico do processo. 
Um circuito separativo pode ser capaz de evitar logo à partida a contaminação da FORSU, 
mas a sua eficácia só é possível com a colaboração de um grande número de indivíduos 
anónimos, cujo comportamento pode não ser sempre o mais adequado. Assim, é sempre 
necessário incluir alguma forma de pré-tratamento da FORSU e refinação do digestato, 
para que sejam atingidos os padrões de qualidade mais exigentes.  
Finalmente, é necessário a existência de um fosso de armazenamento temporário para 
regular a alimentação da FORSU ao digestor, sendo assim é indispensável para ultrapassar 
as variações nos quantitativos de recolha e a disponibilidade do reactor em termos de 
capacidade de tratamento em função das suas condições de funcionamento (Cecchi, 1992).  
1.6.2. Pré-tratamento 
Mesmo que a fracção orgânica dos resíduos sólidos urbanos seja proveniente de um 
sistema de recolha selectiva, a proporção de contaminantes grosseiros corresponde a cerca 
de 2% do material recolhido (Monnet, 2005; IEA, 1999), pelo que deve existir sempre a 
montante do processo de DA equipamento para remoção de inertes, sacos plásticos e 
outros constituintes indesejáveis. A remoção deste sinertes tem por finalidade evitar 
problemas operacionais de ordem vária, como a diminuição do volume útil do reactor, a 
obstrução de condutas, problemas de manutenção nas bombas e outros equipamentos, e 
diminuição da qualidade do digestato. No entanto, a escolha do sistema de pré-tratamento 
deve ser precedida de uma caracterização eficaz dos níveis de contaminantes dos resíduos 
(Barton, 1983). 
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O sistema de pré-tratamento pode ser constiuído por vários processos de separação 
mecânica, dos quais se destacam (Mendes, 1997): 
? Crivagem/peneiração, feita através de crivos estáticos em que o material a ser 
peneirado flúi sobre estes, ou crivos vibratórios em que a sua oscilação aumenta a 
eficiência do processo de separação; 
? Ciclones, em que através da força centrífuga a fracção orgânica é separada dos 
restantes materiais devido à diferença de massa específica; 
? Hidroseparadores, que aproveitam as diferentes velocidades de sedimentação das 
partículas com diferentes características dimensionais; 
? Sacudidores hidráulicos ou “jigs”, em que a separação é conseguida num leito 
fluidizado de resíduos e água, com a aplicação de golfadas de água capazes de 
originar uma estratificação no leito conforme a densidade das partículas; 
? Mesas densimétricas, em que o material é triado em várias classes de tamanho ao 
passar em várias grades vibratórias, com fluxo de água descendente; 
? Separadores magnéticos, para separar os metais dos restantes materiais; 
? Separação por correntes de ar, cuja eficiência depende das diferenças de massa 
específica entre os materiais que se pretendem separar; 
? Separação balística em que os materiais são projectados numa superfície dura e a 
sua separação ocorre devido aos diferentes percursos seguidos pelas partículas em 
função da sua massa específica e da resistência ao ar. 
Alguns destes processos de separação podem também ser efectuados não só antes mas 
também depois do processo de digestão anaeróbia, para aumentar a qualidade do digestato 
produzido, aproveitando o maior grau de trituração dos resíduos para eliminar mais alguns 
contaminantes. 
Como no processo de tratamento por DA deste tipo de substrato a hidrólise é muitas vezes 
o passo limitante, uma trituração que promova a desintegração do material facilita sempre 
a degradação do substrato, por aumentar a superfície específica ao ataque bacteriano, 
reduzindo os tempos de retenção no reactor e a eficiência de remoção de matéria orgânica 
(Delgénes et al., 2003;Mata-Alvarez et al., 2000).
Um pré-tratamento aeróbio foi também proposto com a finalidade de evitar o desequilíbrio 
originado pelo rápido aumento de ácidos orgânicos voláteis (AOVs) na fase de arranque de 
reactores anaeróbios descontínuos (Capela et al., 1999), para solubilizar a matéria 
orgânica, possibilitando o aumento das taxas de remoção de matéria orgânica e de 
produção específica de metano no processo de digestão anaeróbia (Delgénes et al., 2003). 
No entanto, embora os aumentos de produtividade de biogás sejam de 20 a 60 % e a 
redução nos reactores do tempo de retenção hidraúlico (TRH) até 60% para alguns 
substratos (Delgénes et al., 2003), os métodos de pré-tratamento com vista ao aumento da 
hidrólise dos substratos, usando diversas combinações de métodos mecânicos de 
maceração e ultrasons combinados com métodos térmicos (oxidação a altas temperaturas 
200ºC a 370ºC) (Sawayama, 1997) e químicos (ozonação, adição de hidróxido de sódio) 
têm-se ficado apenas pela escala laboratorial. Este facto está associado à necessidade de 
operar equipamento complexo, ao risco de contaminação do digestato com alguns agentes 
químicos e, principalmente sob o ponto de vista económico, aos custos que esses métodos 
envolvem. Por outro lado, em alguns processos de separação e crivagem ocorre já uma 
trituração suficiente para diminuir o tamanho das partículas e facilitar a hidrólise, como 
acontece por exemplo no processo BTA com o uso do “hidropulper” (Kubler et al., 2000).
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Ainda a nível do pré-tratamento, a higienização dos resíduos, apesar de não ser uma prática 
muito comum, pode ser efectuada segundo os seguintes processos: 
? Digestão anaeróbia termofílica, com um TRH mínimo de 20 dias; 
? Pré-tratamento dos substratos ou do digestato a 70ºC por 60 minutos, ou 55ºC 
durante 4 horas (Lafitte-Trouque e Forster, 2000); 
? Compostagem do digestato; 
? Elevadas concentrações de AOV’s (40 000 mg/l) e pH baixo (3,5 a 4,5 atingido nos 
acidificadores de um processo de duas fases) (Riggle, 1995). 
As condições operacionais do processo de higienização são ainda alvo de investigação, 
tendo sido usadas diversas gamas de temperatura (35 a 225ºC), tempos de tratamento (15 a 
120 minutos), e gamas de pH, com adição de bases fortes como os hidróxidos de sódio, 
lítio e potássio (Tjalfe e Poulsen, 2005). 
Todos estes processos de pré tratamento dos resíduos, por mais eficientes que sejam na 
homogeneização e adequação do substrato para o processo de DA, envolvem elevados 
custos de investimento e operação, razão pela qual têm sido desenvolvidos processos de 
tratamento por DA em que o pré-tratamento não é necessário (Chanakya et al., 1997). 
Estes processos têm sido baseados em reactores com tempos de retenção hidráulico 
elevados (maiores que 40 dias), onde o grau de trituração não é importante ou, como no 
reactor BIOCEL, onde o único pré-tratamento necessário é a inspecção visual para 
remoção de qualquer objecto volumoso (Ten Brummeler, 2000). 
1.6.3. Digestão anaeróbia 
O processo de digestão anaeróbia da FORSU ocorre sempre num digestor fechado que é 
classificado em relação à temperatura, ao teor de humidade e à separação de fases 
(Monnet, 2005). Cada processo possui características próprias, vantagens e desvantagens 
associadas conforme os substratos que são utilizados e os objectivos a atingir. A agitação 
no interior do reactor é também uma característica de cada tecnologia, podendo ser 
promovida através de pás, injecção de biogás, recirculação da parte líquida ou de todo o 
conteúdo do reactor, ou mistura entre o substrato e o digestato antes de fazer a alimentação 
(Tjalfe e Poulsen, 2005).
1.6.4. Pós-processamento
Qualquer que seja o destino do digestato (aplicação na agricultura, deposição em aterro ou 
incineração) é necessário efectuar a sua desidratação até se obter um teor de humidade 
menor que 70%, usando uma prensa de parafuso, um filtro de bandas ou uma centrífuga, 
seguido de uma possível secagem, tendo em vista a diminuição dos custos de transporte, 
facilitar o armazenamento ou a sua deposição e aumentar o poder calorífico do material. 
A utilização do digestato como fertilizante orgânico, numa taxa até 6,8 ton.ha-1.ano-1, além 
de substituir os fertilizantes artificiais, melhora a estrutura do solo, a sua capacidade de 
retenção de água e reduz a erosão, não causando problemas de toxicidade (Chynoweth e 
Pullammanappallil, 2000). No entanto, dado os diferentes condicionantes legislativos, 
económicos e culturais, o destino final do digestato é muitas vezes a sua utilização em 
aterro como terras de cobertura ou para incineração (Kayhanian, 1993). 
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O Decreto de Lei n.º 446/91, de 22 de Novembro, estabelece o regime de utilização na 
agricultura de lamas provenientes de estações de tratamento de águas residuais e de 
digestatos, estando regulamentado pelas Portarias n.º 176 e 177/96, de 3 de Outubro (II 
Série) os valores limite para a concentração em metais pesados, assim como os métodos de 
análise a utilizar. Este Decreto-Lei transpõe para o direito nacional a Directiva 
n.º86/278/CEE de 12 de Junho. A Tabela 1.6 resume algumas caracerísticas do digestato, 
e, dado que certos solos são deficitários em zinco, cobre e/ou ferro, a adição de digestato, 
em condições controladas e abaixo dos limites de toxicidade, pode funcionar como 
correctivo.
Tabela 1.6 Composição do digestato de várias origens 
Substrato ST Cinza pH Cu Zn Mg Ktotal Ntotal Ptotal Referência 
 % % ST  mg.kg-1
Humotex 70 55 7,3 14 85 2600 7800 18000 2000 Six (1992)
RSU 65 71 7,3 120 600 3000 3000 - 8000 Six (1992)
FORSU por digerir    10,4 22     Vermeulen (1993)
FORSU por digerir    84 367     Vermeulen (1993)
FORSU 
digerida 120 dias 
   115 172     Vermeulen (1993)
FORSU 
digerida 169 dias 
   82 156     Vermeulen (1993)
Se o digestato for ensacado logo após ter sido digerido, o processo anaeróbio continuará a 
decorrer, libertando-se metano e compostos voláteis para a atmosfera, contribuindo para o 
efeito de estufa, maus odores, dificultando a armazenagem. Assim, uma compostagem 
posterior por um período de duas semanas é o processo ideal para conferir ao digestato as 
melhores qualidades para aplicação agrícola, processo que pode ser acompanhado da 
adição de material estruturante (lascas de madeira, etc.) para facilitar a oxigenação e parar 
o processo anaeróbio (Edelmann, 2003). 
As boas características de desidratação do digestato, associado a um poder calorífico de 
14,8 MJ.kg-1 e a uma densidade de 560 kg.m-3 tornam-no adequado para incineração, 
constituindo assim uma fonte de energia alternativa à incineração de resíduos sólidos 
urbanos indiferenciados, devido à maior facilidade de controle do processo de queima 
(Kayhanian et al., 2003). A água em excesso gerada num processo de DA de FORSU, 
proveniente da degradação da matéria orgânica, assim como a água proveniente da 
desidratação do digestato tem de ser tratada, dadas as elevadas concentrações em CQO e 
CBO5. Para além do seu tratamento em estações de tratamento de águas residuais, uma das 
formas de deposição possíveis seria o seu uso para rega e como fertilizante agrícola. No 
entanto, a disponibilidade de terrenos próximos da unidade e o excesso de compostos 
orgânicos e sais inorgânicos impossibilita na maior parte dos casos essa forma de 
tratamento (Edelmann, 2003). 
O tratamento aeróbio das águas provenientes do processo de DA de FORSU consegue, na 
melhor das hipóteses, remover 60% do CQO sendo obtido um efluente com uma 
concentração final de 3 500 a 7 000 mg(CQO).l-1, dada a existência de muitos compostos 
recalcitrantes. Por esta razão têm sido estudados métodos de tratamento químico por 
oxidação com ozono ou peróxido de hidrogénio e processos físicos por ultraflitração, onde 
apenas o último se mostrou eficaz à escala industrial, produzindo um efluente com 30  
mg(CQO).l-1 (Edelmann, 2003). 
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O biogás produzido é tratado para prevenir a danificação do equipamento instalado para o 
seu aproveitamento, para diminuir o espaço ocupado no seu armazenamento, ou para 
cumprir as normas de qualidade, caso seja para injectar na rede. Os principais tratamentos 
são:
? A remoção de CO2, com o objectivo de aumentar o poder calorífico do biogás e o 
rendimento dos equipamentos que o aproveitam, assim como diminuir o volume de 
armazenamento, sempre que este se justificar. Esta remoção é feita por 
dissolução/absorção em água, reinjectando o biogás no reactor (O'Keefe et al.,
2000), ou recorrendo a membranas específicas, de maior eficiência mas de custos 
mais elevados. 
? O gás sulfídrico (H2S) é removido para evitar a corrosão dos equipamentos, pelo 
facto de oxidar o ferro. Na remoção pode ser usada palha-de-aço, limalhas, co-
digestão com lamas de ETAR que tenham sido concentradas com adição de cloreto 
de ferro (Tafdrup, 1994), ou através da reacção (líquido-gás), com uma solução de 
sais de ferro e removendo os precipitados que este metal forma com o gás 
sulfídrico. 
? A remoção de água (H2O) é efectuada para evitar a formação de condensados 
potencialmente corrosivos nas tubagens e equipamentos. A forma mais simples 
passa pela colocação de válvulas para eliminação de condensados, ou absorção com 
sílica, a qual pode ser regenerada por aquecimento. 
? A remoção de poeiras, para evitar o entupimento dos queimadores dos 
equipamentos, é geralmente feita conjuntamente com a remoção de água ou com a 
remoção de CO2, podendo sempre recorrer-se a crivos. 
? A remoção de amónia (NH3) é feita para evitar a corrosão e a libertação de NOx, 
sendo efectuada apenas para utilizações muito específicas (Edelmann, 2003).  
Apesar de os processos de refinação melhorarem sempre a qualidade do biogás e assim 
facilitarem a sua utilização, ao mesmo tempo que diminuem as emissões de poluentes 
resultante da queima, o facto de actualmente existirem novos tipos de equipamentos e 
lubrificantes que eliminam a necessidade de purificação do biogás, põe muitas vezes de 
lado a necessidade de aplicação dos referidos processos de tratamento do biogás. 
O armazenamento do biogás é feito para aumentar a rentabilidade de uma estação, 
permitindo a sua utilização nas horas em que é necessário ou quando a energia produzida é 
mais bem paga (Sinclair e Kelleher, 1995). No entanto, uma das grandes desvantagens do 
metano é a impossibilidade de liquefazer este gás a temperaturas superiores a -82,5ºC 
mesmo aplicando altas pressões (Edelmann, 2003), usando-se por isso gasómetros a 
funcionarem à pressão de trabalho dos equipamentos (Meher et al., 1995). 
O biogás pode ser aproveitado em caldeiras de aquecimento (mais comuns em pequenas 
instalações), em motogeradores de combustão interna ou microturbinas que permitem 
regular a potência colocada na rede de uma forma quase instantânea, evitando assim os 
picos de corrente que penalizam a utilização dos motogeradores.  
Por vezes é essencial filtrar o ar do interior da unidade através de um biofiltro composto de 
lascas de madeira, sendo criada uma pressão negativa dentro da instalação para eliminar 
dessa forma os odores na zona circundante à central (Chynoweth e Pullammanappallil, 
2000).
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1.7. Bioquímica do processo de DA 
O processo de digestão anaeróbia pode ser descrito por um processo baseado 
fundamentalmente em duas fases (Figura 1.1):  
- Na primeira fase normalmente denominada por acidogénese, ocorrem três processos: a 
hidrólise, a acidogénese e a acetogénese (Mc Carty, 1964). 
Dado que as bactérias não são capazes de assimilar a matéria orgânica particulada, a 
primeira sub-fase do processo de degradação anaeróbia da matéria orgânica consiste na 
hidrólise de materiais particulados complexos (polímeros) em materiais dissolvidos mais 
simples (monómeros), através da acção de exoenzimas excretadas pelas bactérias 
fermentativas hidrolíticas. 
Os produtos solúveis oriundos da fase de hidrólise são metabolizados no interior das 
bactérias fermentativas dando origem a crescimento microbiano e compostos mais simples 
que são à posteriori excretados pelas células. Nestes compostos incluem-se os ácidos 
orgânicos voláteis (AOV’s), álcoois, ácido láctico, dióxido de carbono, hidrogénio, amónia 
e sulfureto de hidrogénio. Os AOV’s são o principal produto destes organismos 
fermentativos sendo, por esse motivo, designadas de bactérias fermentativas acidogénicas. 
A acetogénese é um processo intermédio que permite obter um substrato apropriado para 
as bactérias metanogénicas (hidrogénio, dióxido de carbono e acetato) através da acção das 
bactérias acetogénicas sobre os AOV’s produzidos pelas bactérias acidogénicas,
- Na segunda fase, denominada metanogénese, os AOVs são convertidos em dióxido de 
carbono e metano. Esta fase é levada a cabo por bactérias estritamente anaeróbias, muito 
sensíveis a variações das condições do meio, denominadas de bactérias metanogénicas (Mc 
Carty, 1964). 
As bactérias metanogénicas utilizam somente um número limitado de substratos, fazendo 
parte destes o ácido acético, o hidrogénio, o dióxido de carbono, o ácido fórmico, o 
metanol, as metilaminas e o monóxido de carbono. Conforme a sua afinidade para 
determinado substrato, as bactérias metanogénicas dividem-se em dois grupos principais: 
? Acetoclásticas - bactérias utilizadoras de acetato; 
? Hidrogenotróficas - bactérias utilizadoras de hidrogénio. 
A bioquímica do processo é muito semelhante a um processo normal de fermentação, até 
ao ponto em que os AOV’s são convertidos em metano, passo decisivo do processo e que 
apenas as bactérias metanogénicas são capazes de executar. As bactérias metanogénicas 
foram colocadas num grupo evolucionário à parte (Archaea), separadas das plantas e 
animais eucarióticos, e das bactérias procarióticas, sendo referidas geralmente como 
Arqueobactérias, onde se englobam as formas de vida mais primitivas do planeta 
(Chynoweth e Pullammanappallil, 2000), e chegaram até hoje sobrevivendo em ambientes 
anóxidos de pântanos, lagos, ou em zonas onde ocorre acumulação de matéria orgânica 
(Tjalfe e Poulsen, 2005). É justamente neste passo onde se verificam as maiores limitações, 
quer pelas condições ambientais exigidas (pH, toxicidade), quer pelas baixas cinéticas de 
duplicação das bactérias anaeróbias e do processo de metanização. 
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Figura 1.1 Esquema geral da bioquímica do processo de digestão anaeróbia (adaptado de 
Metcalf e Eddy, 1991) 
Os dois compostos intermediários mais importantes no processo de digestão anaeróbia são 
o ácido acético e o ácido propiónico. No entanto, existe uma série de outros AOVs no 
processo (Tabela 1.7). 
Tabela 1.7 Ácidos orgânicos voláteis intermediários no processo de digestão anaeróbia e 
respectivas fórmulas e peso molecular. 
Nome comum Fórmula Massa molecular 
Ácido acético     CH3COOH 60,053 
Ácido propiónico CH3CH2COOH 74,079 
Ácido n- butírico CH3CH2CH2COOH 88,106 
Ácido iso-butírico CH3CH2CH2COOH 88,106 
Ácido valérico CH3CH2CH2CH2COOH 102,133 
Ácido iso-valérico (CH3)2CHCH2COOH 102,133 
Ácido caproico CH3CH2CH2CH2CH2COOH 116,160 
Na segunda fase, em que ocorre a estabilização final dos resíduos e a formação de metano, 
as reacções envolvidas são principalmente as seguintes: 
Clivagem do ácido acético C*H3COOH                                   C*H4 + CO2
Redução do dióxido de carbono CO2 + 8H                                       CH4 + 2H2O
Embora sempre se associe a digestão anaeróbia à produção de metano, num processo onde 
as duas fases são controladas com vista à obtenção deste gás, a digestão anaeróbia pode 
compreender apenas a fase acidogénica com o objectivo único de produzir ácidos 
orgânicos voláteis, que podem ser usados para a produção de combustíveis 
hidrocarbonados (Sans e Mata-Alvarez, 1995), ou para a produção de hidrogénio 
directamente do processo biológico (Okamoto, 2000). 
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1.8. Factores ambientais e parâmetros operativos de controle 
O gestor de uma unidade de digestão anaeróbia tem de usar estratégias e tecnologias para 
monitorizar continuamente a evolução das diferentes variáveis que intervêm no processo, 
porque a digestão anaeróbia requer o equilíbrio entre diferentes tipos de bactérias e 
processos para o reactor permanecer estável, podendo as mudanças nas condições 
ambientais inibir ou parar todo o processo se não forem controladas atempadamente (Tjalfe 
e Poulsen, 2005). Esta necessidade de controlar o processo é ainda mais imperiosa se o 
reactor for operado em condições extremas, com substratos muito biodegradáveis, com 
cargas orgânicas altas ou com TRH baixos (Mata-Alvarez, 2003b). 
Enquanto nas unidades industriais de maior capacidade de tratamento, parâmetros como o 
pH, a produção e a composição do biogás e o potencial redox são continuamente medidos 
através de sensores electrónicos e monitorizados através de software específico (dando 
origem a uma resposta automática pré-programada ou a um alerta para que se tomem 
decisões e se dêm respostas aos desequilíbrios), nas unidades mais pequenas esse controle 
tem de ser mais empírico e dependente do bom senso do operador, exigindo-se maior 
sensibilidade para parâmetros facilmente observáveis como por exemplo o pH e a 
produção de biogás (Chynoweth e Pullammanappallil, 2000; Mata-Alvarez, 2003b). 
As bactérias metanogénicas são muito sensíveis à alteração das condições ambientais 
dentro do reactor e os factores ambientais que mais influenciam o processo são: 
? Temperatura: Apesar das bactérias anaeróbias conseguirem sobreviver desde 
temperaturas abaixo de -10ºC até perto das temperaturas de esterilização, o 
funcionamento dos reactores resume-se a três gamas de temperaturas: psicrofílico, 
mesofílico e termofílico. Um sistema diz-se psicrofílico se funcionar a temperaturas 
inferiores a 20ºC, enquanto um sistema mesofílico funciona a temperaturas entre os 
35-37ºC, sendo este o processo mais comum por atingir cinéticas aceitáveis sem 
grandes necessidades de aquecimento do reactor. As temperaturas termofílicas 
rondam os 50-60ºC, e estes sistemas quando aplicados ao tratamento de resíduos 
sólidos são caracterizados por uma elevada instabilidade, apesar de esse factor ter 
vindo a ser ultrapassado. Dado que as cinéticas do processo são neste caso mais 
elevadas do que nas outras gamas de temperatura, a sua aplicação tem crescido 
recentemente.  
? pH: É imprescindível que o pH de um reactor anaeróbio se situe entre os 6,5 e os 
7,5. Os efeitos tóxicos  de certas substâncias, principalmente dos ácidos orgânicos 
voláteis (AOVs) a pH baixos e da amónia a pH alto, tendo em conta que os níveis 
destas substâncias influenciam também o pH do meio (Ten Brummeler, 1989). 
? Nutrientes: A FORSU possui geralmente todos os nutrientes necessários para que o 
processo ocorra sem carências a este nível, e os desequilíbrios só podem ocorrer se 
for adicionado algum co-substrato desequilibrado neste aspecto. O enxofre, o azoto 
e o fósforo por exemplo, são necessários para a síntese de aminoácidos e o potássio, 
magnésio e o ferro são necessários como cofactores de enzimas. Há também uma 
quantidade de microelementos considerados essenciais para o crescimento 
microbioano, como sejam: Fe2+, Ni2+, Ca2+, Ba2+, Co2+ (Rao e Seenayya, 1994).
? Relação C:N ou CQO:N: Considera-se normalmente uma relação óptima de 
CQO:Azoto (CQO:N) entre 400/7(alta carga) e 1000/7(baixa carga), e a relação 
CQO:N:P para valores à volta de 600:7:1. Alguns autores apontam valores da 
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relação carbono:azoto (C:N) entre 20 e 30 e (C:N:P) de 126:7:1 (Plaza, 1996; Mtz-
Viturtia et al., 1989), a qual pode ser regulada pela inclusão de substratos mais 
ricos em carbono (papel ou resíduos verdes) ou em azoto (estrumes animais e 
compostos ricos em proteínas) conforme se pretenda aumentar ou diminuir esta 
razão (Chynoweth e Pullammanappallil, 2000). A co-digestão com lamas de ETAR 
também pode ajudar a regular este parâmetro (Raskin, 1998). Se a relação  C:N for 
muito alta, o azoto é consumido e esgotado muito rapidamente pelas bactérias para 
produzir material celular, enquanto se a relação for baixa (menor que 20) a amónia 
liberta-se para o meio aumentando o pH e provocando efeitos tóxicos, resultando 
em ambos os casos uma baixa produção de biogás (RISE, 1998; Weiland, 1993). 
? Toxicidade: Existe uma grande variedade de substâncias tóxicas que podem 
influenciar negativamente o processo, mas a sua toxicidade vai depender em grande 
medida da facilidade de adaptação do inóculo a essas substâncias, assim como dos 
níveis e padrão de evolução das suas concentrações no meio, das condições 
ambientais (pH, temperatura) e de outras substâncias presentes que podem ter 
sinergismos ou antagonismos com essa mesma substância tóxica (Mata-Alvarez, 
2003b). Na DA da FORSU os problemas de toxicidade resumem-se principalmente 
aos AOVs, enquanto os outros tipos de toxicidade são raros, desde que não haja 
contaminação na origem. 
A interacção entre os vários parâmetros ambientais pode causar inibição do processo, 
como acontece com os catiões Na+ ou Ca2+, em resultado da adição de substâncias 
tamponizantes para estabilizar o pH do meio. Os sais minerais libertados pela 
mineralização da matéria orgânica ocorrida no processo de digestão anaeróbia pode 
resultar num aumento da salinidade significativo, cujo efeito pode ser inibidor para o 
processo (Rolle et al., 1994). 
A investigação e desenvolvimento na área da toxicidade e inibição da metanogénese tem 
sofrido recentemente grande evolução, com a descoberta da capacidade de adaptação das 
bactérias anaeróbias a substâncias que antes se pensava serem totalmente tóxicas 
(Verstraete et al, 1996) e, ao contrário da ideia comum, as bactérias metanogénicas não são 
de um modo geral mais sensíveis a tóxicos do que as aeróbias (van Lier et al., 2001). 
O primeiro parâmetro operativo indicativo do bom funcionamento de um reactor é o pH, o 
qual se altera principalmente em resposta às alterações dos níveis de AOV’s durante o 
processo de DA; o segundo parâmetro observável é a produção de biogás que, em resposta 
à acidificação, a uma alteração da temperatura ou a outro parâmetro tóxico ou inibidor 
diminui imediatamente. 
O tempo de retenção hidráulico (TRH) é outro parâmetro de controlo usado, e corresponde 
ao tempo médio de permanência de um material dentro do reactor. Quanto mais tempo os 
resíduos se mantêm dentro do digestor mais completa será a digestão. No entanto, como a 
taxa de reacção diminui com o aumento do tempo de residência, pode não ser económico 
manter o material no digestor por tanto tempo quanto o necessário para atingir a máxima 
degradação. O TRH é característico de cada tipo de reactor e deve ser controlado na gama 
que se provou ser aceitável, tendo sempre em atenção a sua relação com a carga orgânica 
(CO) (Chynoweth e Pullammanappallil, 2000) e a possibilidade de “wash out” das 
bactérias para TRH muito baixos, principalmente nos sistemas por via húmida. 
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A carga orgânica (CO) determina a taxa de matéria biodegradável que se pode colocar no 
reactor, por unidade de volume e num determinado período de tempo. A CO deve ser 
controlada tendo em conta o conhecimento dos limites do reactor e aquilo para que ele foi 
dimensionado, pois um aumento repentino origina uma produção de AOVs mais rápida do 
que a velocidade com que as bactérias metanogénicas os podem consumir, provocando a 
sua acumulação, com a consequente acidificação do reactor e o desequilíbrio do processo 
(Chynoweth e Pullammanappallil, 2000; RISE, 1998). 
1.9. Gestão integrada de resíduos 
Encarar a gestão de cada resíduo em separado como única alternativa é um erro, pois da 
gestão integrada de dois ou mais resíduos, quer sejam ambos sólidos ou líquidos, resultam 
sempre sinergismos a ter em conta tanto do ponto de vista técnico, económico como 
ambiental. 
1.9.1. Tratamento de lamas de ETAR 
Na União Europeia existem principalmente três destinos finais para as lamas produzidas 
nas ETARs: utilização na agricultura (50%), incineração (18%), deposição em aterro 
(25%) (EEA, 2001a). Nos Estados Unidos da América a aplicação dos métodos de 
tratamento é mais equilibrada: 36% aplicadas na agricultura, 38% em aterro e 16% 
incineradas (Metcalf e Eddy, 1991), enquanto que em Portugal o método de deposição 
mais usado é o aterro (70%).  
A Tabela 1.8 ilustra a multiplicidade de métodos de tratamento das lamas de ETAR, 
evidenciado ao mesmo tempo a dificuldade em identificar a solução óptima em cada caso 
particular.
Tabela 1.8 Classificação dos diferentes processos de tratamento de lamas  
Processo envolvidos Exemplo 
Físico Desidratação, espessamento, deposição em aterro 
Microbiológico Digestão anaeróbia e aeróbia, compostagem 
Térmico Incineração, pirólise 
Químico Hidrólise ácida ou alcalina 
A desidratação e o espessamento de lamas é aplicado às lamas saídas dos reactores, mas se 
for feita depois de um tratamento anaeróbio, conseguem-se maiores eficiências aplicando 
os mesmos equipamentos. O desenvolvimento de novas centrífugas, capazes de produzir 
lamas com um teor de sólidos de cerca 37% ST, foi o maior desenvolvimento tecnológico 
deste processo.
Embora as lamas de ETAR sejam sempre encaradas como um desafio aos métodos de 
tratamento e deposição de resíduos existentes, a verdade é que poderiam ser encaradas 
como uma oportunidade de se retirar proveitos ao completar os ciclos de nutrientes, 
permitindo que os mesmos voltem ao solo agrícola e sejam incorporados pelas plantas 
(Langenkamp e Part, 2001). Esta via só deve ser posta de lado se as características 
específicas do local de deposição e os constituintes das lamas (óleos e gorduras, bactérias e 
vírus, metais pesados e organoclorados) o não aconselharem ou inviabilizarem do ponto de 
vista legal. O processo de aplicação das lamas no terreno é um processo simples, e as suas 
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especificidades centram-se apenas nas taxas e técnicas de aplicação (espalhamento ou 
injecção no solo). 
Devido às potenciais limitações na deposição das lamas em aterro ou no solo, a tecnologia 
de compostagem tem-se tornado uma via popular para estabilizar lamas, com avanços 
significativos nos anos recentes.  
A aplicação de tecnologias de incineração para a destruição e tratamento de lamas está a 
aumentar rapidamente, porque os custos foram reduzidos com a possibilidade de maior 
grau de desidratação com os novos equipamentos existentes no mercado. O uso de 
processos de desidratação tem como principais vantagens a redução dos custos de 
transporte e incineração. Esta tecnologia tem como principais vantagens a destruição de 
microrganismos patogénicos e dos contaminantes orgânicos e a imobilização dos metais 
pesados nas cinzas, com baixas emissões de poluentes gasosos, quando se usam os mais 
modernos equipamentos no tratamento dos gases.  
À semelhança do que foi discutido para o digestato, a esterilização ou a pasteurização de 
lamas podem ser feitas de muitas formas, considerando que uma combinação de 70ºC a 
80ºC por cerca de 30 minutos é suficiente, sendo possível combinar estes parâmetros com 
um pH elevado. Temperaturas termofílicas a 50ºC ou 60ºC, com um TRH de 5 dias num 
reactor anaeróbio, podem ser consideradas suficientes se forem evitados os curto-circuitos 
hidráulicos. A adição de cal hidráulica a lamas desidratadas, com aquecimento até aos 
55ºC - 70ºC durante 2 horas, pode ser considerado também um método de desinfecção, de 
desidratação e uma forma de equilibrar o pH do solo onde forem depositadas (European 
Commission, 2001). 
1.9.2. Co-digestão de lamas de ETAR com FORSU 
A co-digestão é muitas vezes a única solução quando o tratamento de um único resíduo 
orgânico em separado não é económica nem tecnicamente justificável (van Lier et al.,
2001), especialmente quando as quantidades variam muito durante o ano (Hamzawi e 
Kennedy, 1998).
As vantagens da co-digestão registadas na bibliografia são: 
? Aumento da produção de biogás do reactor ao longo do ano; 
? Melhor manuseamento resultante da mistura de resíduos, tornando-o um material 
mais fácil de bombear e digerir; 
? A mistura favorece a digestão de certos compostos orgânicos; 
? Melhor balanço de nutrientes na mistura dos vários resíduos; 
? O digestato terá concentrações de contaminantes inferiores (15 a 20%) devido à 
diluição com os co-substratos não contaminados (Kayhanian e Rich, 1996).
Um exemplo do sucesso desta estratégia de gestão de resíduos orgânicos é a Dinamarca, 
país que desde meados dos anos 80 implementou uma estratégia de construção de unidades 
de codigestão para um grande número de resíduos agrícolas, industriais, urbanos ou 
domésticos (Butt et al., 1998). Este sistema serviu de modelo para a implementação de 
sistemas de gestão noutros países como o México (Poggi-Varaldo, 1999) e o Reino Unido 
(Butt et al., 1998; Dagnall, 1995; Lafitte-Trouque e Forster, 2000).  
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No entanto, apesar destas vantagens, a nível Europeu apenas 5% das unidades de DA de 
FORSU instaladas funcionam em co-digestão (De Baere, 2003). Este facto deve-se a 
algumas desvantagens económicas relacionadas com os custos de transporte dos substratos 
para a unidade central de co-digestão, às desvantagens técnicas devidas ao aumento da 
humidade do reactor e a necessidades de mudanças nos sistemas de bombagem, assim 
como entraves legislativos que impedem a gestão conjunta de resíduos regidos por 
normativos legais próprios, que muitas vezes não conseguem suplantar as vantagens do 
melhor desempenho do processo (Kayhanian e Rich, 1996; Mata-Alvarez et al., 2000; De 
Baere, 2003; IFA-Tulln, 2003).
A digestão anaeróbia de lamas está muito limitada em termos de TRH e cargas orgânicas 
(CO) devido ao elevado teor de humidade destes resíduos. As tentativas de diminuição da 
humidade das lamas para atingir maiores valores de CO e TRH não têm resultado, dadas as 
dificuldades de movimento de massa no interior do reactor (Mata-Alvarez et al., 2000). A 
co-digestão com FORSU é a forma mais eficaz de atingir uma melhoria no desempenho de 
um reactor de lamas, ao aumentar a estabilidade de todo o processo, suplementar o meio de 
digestão com alguns nutrientes e regular o teor de humidade no reactor, permitindo assim 
equilibrar as cargas orgânicas (CO) e os tempos de retenção hidráulicos (TRH), além de 
estabilizar o processo pela mistura de resíduos com biodegradabilidades diferentes 
(Cecchi, 2003). 
Uma das primeiras experiências de co-digestão entre FORSU e lamas de ETAR foi 
efectuada nos Estados Unidos na década de 1980, usando um reactor Refcom© de baixo 
teor de sólidos (Cecchi e Travesco, 1988; Kayhanian e Rich, 1996), enquanto na Europa 
este tipo de co-digestão apareceu em 1989 na Finlândia com tecnologia Vaasa©, para tratar 
uma mistura de FORSU com vários tipos de lamas, além de vários resíduos animais a 10-
15% de ST, num esquema que foi igualmente implantado na Suécia e no Japão (Hartman et
al., 2003). 
Os 36 000 digestores anaeróbios de lamas existentes na Europa nas estações de tratamento 
de águas residuais, geralmente sobredimensionados e com uma capacidade livre entre 15-
30%, fornecem uma alternativa muito menos dispendiosa que a construção de unidades 
centrais de co-digestão. Assim, a conversão destes digestores para digerirem também 
FORSU parece ser uma oportunidade, abrindo novas perspectivas com gastos moderados e 
vantagens a nível técnico e económico (Tilche e Malaspina, 1998; Grasmug e Braun, 2003; 
Lafitte-Trouque e Forster, 2000).
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1.10. Digestão anaeróbia vs compostagem 
A compostagem pode ser entendida como um processo de transformação biológica aeróbia 
da fracção orgânica de resíduos, da qual resulta um produto denominado de composto 
estabilizado, muito idêntico ao húmus e constituído por matéria orgânica resistente, rico 
em lenhina e nutrientes. 
A primeira etapa da compostagem tem a duração aproximada de 21 dias e divide-se em 
três sub-fases distintas: 
? Fase mesofílica (40ºC) com aparecimento de fungos e ácidos bacterianos;
? Fase termofílica (40-70ºC) em que os microrganismos são substituídos por 
bactérias actinomicetas e fungos termofílicos, ocorrendo aqui o consumo máximo 
de O2, razão pela qual é necessário arejar a pilha de compostagem através de 
revolvimento ou ar forçado; 
? Fase de arrefecimento caracterizada por uma redução da actividade microbiana e a 
substituição dos microrganismos termofílicos por bactérias mesofílicas e fungos.  
A segunda etapa da compostagem é a fase de maturação do composto, que consiste na 
decomposição lenta dos compostos mais difíceis de degradar (lenhina, hemicelulose e 
outros polímeros). Durante esta fase os nutrientes passam da forma orgânica para a forma 
mineral e após aproximadamente 30 dias já se pode dizer que o composto se encontra 
maduro e passível de ser aplicado no solo.  
A separação entre os conceitos de digestão anaeróbia e de compostagem é mais ténue do 
que pode parecer à primeira vista, pois algumas tecnologias de tratamento são mistas, 
sendo os componentes da FORSU mais lenhosos segregados para compostagem e a fracção 
mais biodegradável digerida anaerobiamente. Adicionalmente verifica-se que, na maior 
parte dos sistemas de DA existe sempre um passo aeróbio de maturação do digestato para 
eliminação de odores e garantir a qualidade do composto final (Kayhanian et al., 2003; 
Vallini et al., 1993), pois os digestatos resultantes da DA não são adequadas para colocar 
directamente no terreno sem um arejamento posterior, devido aos compostos voláteis 
fitotóxicos (Mata-Alvarez et al., 2000). Por outro lado, durante a compostagem ocorrem 
alguns processos anaeróbios no interior da pilha enquanto que num processo anaeróbio 
existem sempre processos aeróbios impossíveis de impedir, nomeadamente durante o 
armazenamento prévio dos resíduos (Vallini et al., 1993).
Finalmente é reconhecido o maior valor fertilizante dum digestato anaeróbio em 
comparação com um composto aeróbio (Riggle, 1996) e, em termos de ciclo de nutrientes, 
a DA é mais favorável porque ao contrário da compostagem o processo de digestão 
anaeróbia não reduz os níveis de azoto, fósforo e potássio, permitindo recuperar por 
completo 1,5-4 kg de azoto, 1-2,5 kg potássio e 0,2 a 0,5 kg de fósforo, por habitante 
equivalente e por ano (Gajdos, 1998). 
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1.11. Conclusões
? A DA (digestão aneróbia) é uma tecnologia antiga (século X a.c) embora só tenha sido 
aplicada à FORSU (fracção orgânica dos resíduos sólidos urbanos) nas últimas 
décadas.
? Portugal tem uma produção previsível entre 3 e 5x106 ton(tal qual).ano-1 de FORSU e 
0,3x106 ton(ST).ano-1 de LS (lamas secundárias de ETAR), embora não existam 
estatísticas específicas para estes dois resíduos. 
? As características da FORSU dependem muito do sistema de recolha (separativos ou 
indiferenciado), por ser nessa fase que se estabelecem as características básicas do 
resíduo fruto na origem dos mesmos (em Portugal é obtida principalmente de 
restaurantes). 
? O processo de DA pode representar um passo importante para cumprir o protocolo de 
Kyoto e as Directivas 2001/77/CE e 1999/31/CE, em virtude de produzir energia 
alternativa, renovável e limpa, reduzir a libertação de metano proveniente da 
decomposição descontrolada de matéria orgânica diminuir as quantidades de matéria 
orgânica a depositar em aterro.  
? A DA de FORSU apresenta como vantagens, um elevado grau de estabilização e de 
redução do volume de resíduos, aliados às baixas necessidades de nutrientes e á 
ausência da necessidade de fornecimento de oxigénio.
? A capacidade de DA de FORSU instalada na Europa era de 2,6x106 ton.ano-1 em 
2003, repartida principalmente pela Alemanha e pela Espanha. No que respeita ás 
lamas de ETAR existem cerca de 36 000 digestores anaeróbios a funcionar, a maioria 
dos quais sobredimensionados. 
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2.1. Enquadramento 
Antes de a legislação comunitária impor reduções nas quantidades da fracção orgânica dos 
resíduos sólidos urbanos (FORSU) a serem depositadas em aterro (Directiva 1999/31/CE), 
já muitos países, como a Alemanha, a Suíça e a Dinamarca, tinham desenvolvido e 
aplicado tecnologias próprias de digestão anaeróbia (DA) da FORSU a nível industrial. A 
implantação das primeiras unidades industriais teve muitas dificuldades, relacionadas com 
os custos do desenvolvimento da tecnologia (Riggle, 1996) mas, actualmente, trata-se de 
uma tecnologia madura e com provas dadas. 
A avaliação das várias tecnologias possíveis para o tratamento de resíduos orgânicos, 
depende das necessidades e motivações do avaliador, assim como da perspectiva em que a 
mesma pode ser feita: biológica, técnica, económica ou ambiental. Com efeito, enquanto o 
biólogo se preocupa com a estabilidade e rendimento das reacções bioquímicas, o 
engenheiro preocupa-se com o uso e manutenção dos equipamentos electromecânicos, o 
delegado comercial incide a sua atenção nos custos de construção e operação de cada 
solução e o ambientalista centra-se nas emissões de poluentes e recuperação de energia e 
materiais.  
Sendo a DA uma rede complexa de processos unitários onde os resíduos são transformados 
numa variedade de produtos, uma alternativa para se classificar as várias tecnologias é 
reduzir os parâmetros de avaliação a uma característica simples, mas muito importante em 
DA de resíduos sólidos, como é o teor de sólidos do reactor. O teor de sólidos do digestor 
relaciona-se com a carga orgânica através da concentração da alimentação e do TRH, 
sendo por isso o principal parâmetro para definir uma tecnologia de DA de FORSU. Neste 
estudo, um processo diz-se por via húmida se o teor de sólidos for inferior a 15% (ST) e 
por via seca se essa concentração for superior, de acordo com a definição de De Baere 
(2003).
Para facilitar o desenvolvimento da abordagem às tecnologias, foi decidido limitar o 
âmbito deste capítulo à descrição dos vários processos tecnológicos e do comportamento e 
desempenho biológicos sem referir as diferenças de pormenor em termos de requisitos de 
pré e pós-tratamentos dos resíduos. 
2.2. Desempenho biológico dos reactores 
A comparação do desempenho de diferentes processos biológicos requer o uso de pelo 
menos três indicadoras em simultâneo, os quais devem referir-se a períodos de digestão 
estáveis, e são: 
? A taxa a que se processam as reacções, que pode ser descrita tanto pela carga orgânica 
como pela taxa específica de produção de metano. 
? O rendimento da reacção, que pode ser avaliado pela comparação entre a produção de 
biogás, remoções de STV e CQO obtidas e esperadas com base em ensaios feitos nas 
condições ideais. 
? A estabilidade das reacções. 
A taxa máxima a que se processam as reacções pode ser expressa pela carga orgânica 
(kg(STV ou CQO).m-3(reactor).dia
-1) ou pela taxa de produção de biogás (m3(CH4 ou 
biogás).m-3.dia-1), indicadores que são menos sensíveis à composição dos resíduos e que 
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reflectem melhor o nível de actividade biológica que decorre num determinado reactor 
(Vandevivere et al., 2003).
A carga orgânica é o parâmetro que melhor pode dar a ideia do volume de reactor 
necessário para tratar uma determinada quantidade de resíduos e para comparar os custos 
associados a cada sistema de tratamento (Chynoweth e Pullammanappallil, 2000).
Uma alimentação acima da carga óptima leva a um decréscimo do desempenho e mesmo 
paragem do processo. Não está claro qual o constrangimento que determina os limites na 
carga orgânica de um reactor, que poderão estar relacionados com a concentração de 
biomassa, com a transferência de massa e com a acumulação de substâncias inibitórias 
(Monnet, 2005). 
Não é de grande interesse comparar o desempenho de diferentes processos com base na 
produção específica de biogás, porque este varia mais em função da composição do 
substrato do que do tipo de reactor em si. As variações da composição do substrato por seu 
turno, dependem da época de ano (Saint-Joly et al., 2000), do tipo de circuitos de recolha, 
e da quantidade recolhida, pois geralmente o aumento das quantidades de resíduos está 
associada a uma diminuição dos STV e aumento dos ST, devido à inclusão de resíduos dos 
trabalhos de jardinagem, impregnados de inertes (Laclos, 1997).
A estabilidade dos processos é o parâmetro mais importante para avaliar o desempenho 
biológico dos reactores, embora seja normalmente o menos referido, pelo facto de esse ser 
o aspecto do comportamento dos reactores mais penalizador das decisões de escolha das 
tecnologias e porque os valores de desempenho são sempre referentes às condições de 
estabilidade. As referências a estudos de estabilidade dos reactores em resposta a 
mudanças de carga orgânica e TRH, paragem do aquecimento, entre outros aspectos 
apenas aparecem referidas em estudos na escala laboratorial (Pavan, 1994). 
2.2.1. Processos por “Via seca” 
Os sistemas por “via seca” foram desenvolvidos a partir da investigação efectuada na 
década de 80, que demonstrou que as melhores taxas de produção de metano e maiores 
cargas orgânicas aplicadas eram obtidas quando os resíduos eram mantidos no seu estado 
original (Oleszkiewicz, 1997). O desafio não se centrava só na manutenção das reacções a 
altos teores de sólidos, mas também nas dificuldades em bombear e homogeneizar o 
conteúdo dos reactores, algo que foi ultrapassado na década de 1990, quando a capacidade 
instalada na Europa já se dividia entre os sistemas por “via seca” e “via húmida” 
(Oleszkiewicz, 1997). As características físicas dos resíduos com elevados teores de 
sólidos impõem soluções técnicas em termos de gestão e pré-tratamento, que são 
fundamentalmente diferentes das usadas nos sistemas por via húmida. O transporte tem de 
ser feito por tapetes rolantes e parafusos sem fim, e a bombagem efectuada por bombas 
desenvolvidas para substratos viscosos sendo consequentemente, mais dispendiosas. 
O único pré-tratamento necessário, antes de alimentar os reactores com os resíduos, é a 
remoção de impurezas maiores que 40 mm, através do uso de crivos rotativos no caso da 
FORSU separada mecanicamente, ou com destroçadores no caso da FORSU separada na 
origem (Laclos, 1997). Os inertes mais pesados, como as pedras e vidro, que passem pelos 
crivos, não precisam de ser removidos dos resíduos como no caso dos sistemas por “via 
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húmida”, o que faz o pré-tratamento dos sistemas por “via seca” mais simples e atractivo 
sob o ponto de vista técnico para a FORSU com muitos contaminantes (>25% v/v). 
Nos sistemas de elevada concentração de sólidos, os resíduos movem-se dentro do reactor 
de modo “plug-flow”, sendo a agitação conseguida sem dispositivos mecânicos para 
agitação, mas através das seguintes formas:  
? No processo DRANCO a mistura ocorre por recirculação dos resíduos extraídos pelo 
fundo do reactor, e mistura no exterior com os resíduos frescos, numa razão específica 
(1/6 v/v). Esta solução permite operar os reactores com concentrações entre 20 e 50% 
de ST. 
? No sistema Kompogas, a mistura entre o substrato e as bactérias é feita também no 
exterior, mas além disso existe um sistema de agitação de baixa rotação no interior do 
reactor horizontal, que fornece alguma homogeneização e permite a libertação do 
biogás.
? No processo Valorga a agitação do conteúdo ocorre por injecção cíclica de biogás a 
partir do fundo (Laclos, 1997), sem necessidade de recircular o digestato de volta para 
o reactor. Este sistema de agitação apenas é problemático por os injectores ficarem 
obstruídos e requerem grande manutenção. Este processo não admite concentrações 
acima dos 30% (ST). 
A Tabela 2.1 apresenta, de uma forma resumida, os vários indicadores de desempenho para 
os sistemas de tratamento por “via seca” incluindo informação de trabalhos laboratoriais 
efectuados efectuados em reactores de tipo genérico. 
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2.2.1.1.“Kompogas”
A Kompogas© começou a operar na Suiça no final da década de 1980. Teve a primeira 
unidade industrial instalada em “Rümlang” e actualmente conta com cerca de 20 
instalações industriais instaladas e mais algumas em fase de construção. 
Neste processo, os resíduos são primeiro sujeitos a um pré-tratamento mecânico de 
remoção de materiais ferrosos e trituração (< 50 mm), sendo depois enviados para o tanque 
de armazenamento temporário. O teor de sólidos é ajustado entre 23 e 28% (ST) e os 
resíduos orgânicos misturados com o digestato, sendo depois bombeados para dentro do 
reactor horizontal. No interior deste existem hélices em movimento intermitente que fazem 
mover o conteúdo ao longo do reactor, promovem alguma mistura e ajudam o biogás a 
libertar-se. O teor de sólidos tem de ser mantido dentro dos limites acima referidos para 
que não ocorra acumulação de inertes que impeça o funcionamento do reactor (Wellinger 
et al., 1993). O digestato é desidratado a 40% (ST) por uma prensa de filtros e submetido a 
um processo de compostagem antes de ser comercializado (Figua 2.1). 
Figura 2.1 Esquema do sistema de tratamento Kompogas 
Conforme pode ser observado na Figura 2.1, este sistema é comercializado em unidades 
modulares com capacidade entre 5 000 e 10 000 ton.ano-1, que limitam o tamanho da 
estação ao número de módulos que pode ser instalado (Tjalfe e Poulsen, 2005), 
constituindo por seu lado uma desvantagem. 
2.2.1.2. “DRANCO” 
O processo DRANCO© foi desenvolvido em “Gent” na Bélgica pela Organic Waste 
Systems e começou por uma unidade de demonstração construída em 1984 (Riggle, 1998). 
A primeira unidade industrial foi construída em “Brecht” (Bélgica) e actualmente existem 
cerca de 13 unidades em funcionamento (Tjalfe e Poulsen, 2005).
Neste sistema os resíduos sofrem um pré-tratamento muito simples, apenas com remoção 
de materiais ferrosos, e crivagem (< 40 mm) semelhante ao processo Kompogas©. O 
substrato é misturado com o digestato e bombeado através de uma bomba de pistão para o 
cimo do reactor termofílico (Wellinger et al., 1991). No reactor “plug flow” a digestão dá-
se no fluxo descendente a partir do cimo (TRH de 15 a 30 dias) onde é removido por um 
Biogás
Digestato
ReactorTratamento mecânico 
Água de processo 
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parafuso sem fim. Este sentido do fluxo evita que os resíduos mais compactos e húmidos 
flutuem o que causaria problemas operacionais (Figura 2.2).
Figura 2.2 Esquema geral de funcionamento de uma estação industrial DRANCO (adaptado 
de Six e De Baere, 1992). 
O digestato é prensado (> 55%ST), são removidas areias e contaminantes e é compostado 
por um período de 8 semanas para dar um material com estrutura mais consistente 
chamado Humotex© (Sinclair e Kelleher, 1995; Riggle, 1998). Por vezes adicionam-se 
resíduos verdes de maior granulometria (40-80 mm) para permitir a obtenção de um 
composto de maior qualidade e facilitar o processo de compostagem. Num processo 
DRANCO a eficiência de remoção de contaminantes da FORSU não é muito elevada, pelo 
que a qualidade do digestato depende muito do sistema de recolha. 
2.2.1.3.“VALORGA” 
A empresa francesa Valorga Internacional SAS, foi formada em 2002 pela Valorga Sarl, 
que existe desde 1981. A primeira unidade de demonstração foi construída em 1982 em 
“Montpelier” na França. Só em 1988 é que começou a ser operada a primeira unidade 
industrial a tratar FORSU por um processo contínuo de alto teor de sólidos em “Amiens” 
(França), actualmente existem cerca de 11 unidades em funcionamento. 
Uma estação VALORGA© (Figura 2.3) é semelhante em muitos aspectos a uma unidade 
DRANCO©, principalmente na parte do pré-processamento. Os resíduos são recebidos num 
fosso de armazenamento, é feita uma crivagem (<80 mm) e uma separação magnética dos 
materiais ferrosos. Posteriormente o teor de sólidos é regulado para 20 e 35% (ST) por 
adição de água reciclada do processo e a mistura é aquecida por injecção de vapor. O 
reactor tem uma geometria vertical, dividida com uma parede ao meio até cerca de 2/3 do 
diâmetro e um modo de funcionamento “plug flow” operado em modo termofílico ou 
mesofílico. A alimentação é feita em modo semi-contínuo através de uma bomba de pistão 
e os resíduos são forçados a subir e circundar o reactor antes de serem extraídos pelo fundo 
(Cecchi e Travesco, 1988). Esta geometria garante um TRH de 3 semanas e por isso uma 
completa higienização. A agitação é feita através de injecção da biogás pelo fundo do 
reactor (Laclos, 1997; Tjalfe e Poulsen, 2005). 
Restos
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Figura 2.3 Esquema simplificado de um reactor VALORGA (adaptado de Valorga Sarl, 
2001)
O digestato é desidratado numa prensa. Parte do líquido extraído é usado para diluir os 
resíduos e o restante é tratado numa unidade de tratamento própria ou numa ETAR 
municipal (Laclos, 1997). A parte sólida é tratada aeróbicamente durante duas semanas 
para estabilizar por completo e o composto sofre um posterior refinamento, com remoção 
dos contaminantes por um crivo rotativo. 
2.2.1.4. Processos descontínuos 
Nos sistemas descontínuos os digestores são cheios de uma vez com o substrato e inóculo e 
depois deixados passar por todos os passos da biodegradação sequenciais. À primeira vista 
um reactor descontínuo assemelha-se a um aterro sanitário, mas os reactores descontínuos 
têm taxas de biodegradação bastante superiores, devido a duas características principais: 
? A primeira é que os lexiviados são continuamente recirculados, fornecendo alguma 
agitação, o que permite a dispersão do inóculo pela massa dos resíduos assim como 
dos AOVs.
? Estes reactores descontínuos são operados a temperaturas óptimas para a DA, 
superiores às observadas para os aterros. 
A simplicidade, facilidade de operação, e baixos custos de investimento (< 40%) (Ten 
Brummeler et al., 1992), tornam estes sistemas atractivos para os países em vias de 
desenvolvimento, sendo que estes países são os responsáveis por uma cota substancial da 
produção mundial de resíduos de natureza orgânica. 
A característica marcante dos sistemas descontínuos é a separação clara entre a fase inicial 
da digestão onde há o predomínio da acidificação e uma segunda fase em que há um 
equilíbrio, com uma boa transformação dos AOV’s em biogás.  
Há dois tipos básicos de reactores descontínuos: 
? Reactor descontínuo de uma fase (processo BIOCEL©), onde o lexiviado é recirculado 
do fundo para o cimo do mesmo reactor. Neste tipo de reactor os resíduos são 
manipulados com uma pá-carregadora para os reactores, tipicamente com volumes na 
ordem dos 500 m3 (construídos em cimento). Para evitar a compactação excessiva dos 
resíduos, são por vezes adicionados resíduos pré-digeridos ou material estruturante. A 
abertura e fecho é feita sob apertadas medidas de segurança porque podem ocorrer 
Biogás
Digestato
ReactorPré-tratamento
Inertes 
Bomba de biogás
Água de
recirculação
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condições favoráveis à existência de explosões, devido à mistura do metano com 
oxigénio.
? Reactor descontínuo sequencial SEBAC© (“Sequential Batch Anaerobic Composting”) 
onde o lexiviado de um reactor recentemente operado, contendo elevados níveis de 
AOVs, é recirculado para outro num estado de digestão mais avançado, garantido 
desta forma a inoculação cruzada entre os novos e os antigos reactores. 
Os processos descontínuos apresentam geralmente produções de biogás inferiores aos 
processos contínuos, devido às dificuldades da fase de arranque (Koster, 1988; Ten 
Brummeler, 2000; Veeken e Hamelers, 2000) e ao aparecimento de canais preferenciais na 
massa de resíduos, devido à falta de agitação, o que constitui uma desvantagem 
significativa para estes processos. 
2.2.1.4.1. “BIOCEL” 
O processo BIOCEL© nasce da intenção de desenvolver um reactor com uma facilidade de 
operação e manipulação dos resíduos semelhantes a um aterro sanitário, mas com 
produções de biogás, percentagens de remoção de voláteis e de CQO muito superiores 
(Veeken e Hamelers, 2000). O resultado foi o desenvolvimento durante os anos 80 de um 
processo mesofílico a 30% (ST) e 50 dias de TRH.  
No início do período de desenvolvimento apenas se conseguiu estabilizar o processo com a 
diluição do conteúdo do reactor com FORSU pré-compostada, ou uma pré-compostagem 
de todos os resíduos a digerir (Ten Brummeler e Koster, 1990), prática abandonada por 
diminuir muito o potencial metanogénico dos resíduos. A investigação revelou também 
que, ao contrário do que seria de esperar, a redução muito acentuada do tamanho das 
partículas baixava a eficiência do processo ao limitar a taxa de recirculação de lexiviado. 
Da mesma forma, o aumento da proporção de inóculo no arranque de 0,55 para 0,90 
ton(inóculo).ton-1(FORSU) originou um aumento do tempo de digestão de 30 para 60 dias 
(CO <7 kg(STV).m-3.dia-1), devido à maior dificuldade de recirculação de lexiviado (Ten 
Brummeler et al., 1992). Este efeito foi atenuado por uma disposição dos resíduos em 
camadas, difícil de aplicar na escala industrial (Ten Brummeler, 1993), por se usarem pás 
carregadoras para manipular os resíduos. 
A escala piloto foi feita em reactores de 5 m3, inicialmente com resultados muito 
desencorajadores (35 m3(biogás).ton-1(STV)), mas atingindo depois performances 
aceitáveis (200 m3(biogás).ton-1(STV)) (Ten Brummeler et al., 1992). Na passagem para a 
escala industrial exemplificada na Figura 2.4, foram feitas bastantes modificações a nível 
da mistura de resíduos, mas o princípio de funcionamento continuou igual, baseado na 
recirculação de lexiviado para aquecimento e mistura do conteúdo do reactor. O nível de 
metano do biogás saído dos digestores é controlado e caso seja satisfatório é conduzido 
para o gerador de electricidade. A unidade tem ainda um sistema de recolha e tratamento 
de gases acumulados dentro da estação, para evitar odores e perigo de explosão. No 
carregamento dos digestores é usado o gás de escape dos geradores para substituir o 
oxigénio que se encontre no espaço livre dos reactores (Ten Brummeler, 2000). 
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Figura 2.4 Esquema de funcionamento de um reactor BIOCEL (adaptado de Ten Brummeler 
1993)
A recirculação de lexiviado na massa de resíduos do reactor é efectuada a uma taxa de 0,1 
m3.m-3(FORSU).dia-1, sendo imprescindível para manter a mistura nos reactores e evitar a 
formação de bolsas acidogénicas e metanogénicas, que diminuem o desempenho do 
processo. Na ausência desta recirculação há acumulação de AOVs em níveis superiores a 
40.000 mg(CQO).L-1, o que origina inibição completa do processo (Veeken e Hamelers, 
2000). Análises microbiológicas demonstraram que os elevados níveis de AOVs atingidos 
durante os primeiros dias da digestão, provocavam a eliminação da maior parte dos 
microrganismos patogénicos (Travesco, 1988). 
2.2.1.4.2. “SEBAC”
O processo SEBAC© surgiu pelas mesmas motivações do processo BIOCEL© (Chynoweth, 
1991; Chugh e Chynoweth, 1999) e varia apenas no modo de recirculação do lexiviado, 
que neste último caso é feito de uma forma mais controlada, a partir dos reactores 
recentemente arrancados para os reactores mais antigos e capazes de absorver os níveis 
altos de AOVs produzidos nos primeiros. A eficácia deste conceito levou a que fosse 
tentado numa escala semelhante aos aterros sanitários com bons resultados (Chugh e
Chynoweth, 1999). A escala piloto surgiu no início dos anos 90, com três reactores de 680 
litros a 50ºC a tratar uma FORSU separada mecanicamente, misturada com resíduos de 
jardim tendo o reactor arrancado com estrume de gado. Tal como no processo BIOCEL, o 
digestato obtido embora com pouco valor fertilizante, tem menores níveis de substâncias 
tóxicas e de metais pesados do que o digestato obtido em reactores contínuos (O'Keefe et 
al., 1993), devido aos processo de recirculação. 
As investigações revelaram também que o sucesso desta estratégia de recirculação não se 
deve ao transporte de microrganismos no lexiviado, mas sim ao transporte de substâncias 
tamponizantes e substratos solúveis e/ou tóxicos entre os reactores em diferentes fases da 
digestão. Estudos recentes a nível microbiológico revelaram também que a melhor altura 
para um reactor receber lexiviado de outro reactor em arranque é quando se atinge o 
máximo da taxa de produção de metano (Silvey e Pullammanappallil, 2000), por haver 
maior actividade metanogénica nessa fase.  
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2.2.2. Processo por “Via húmida” 
A tecnologia por “via húmida” é a que mais se aproxima dos digestores anaeróbios usados 
nas estações de tratamento de águas residuais para o tratamento e estabilização das lamas. 
Da diluição dos resíduos sólidos com água advém a vantagem de se usar equipamento mais 
barato e de uso comum. No entanto, esse facto é contrabalançado pelos maiores custos de 
investimento devido ao maior tamanho dos reactores, agitação, equipamento de 
desidratação e pré-tratamento, resultando no final em investimentos muitos semelhantes 
aos investimentos necessários para instalar os processos por “via seca”. 
As primeiras unidades industriais de DA de FORSU eram basicamente reactores por “via 
húmida”, iguais aos digestores de lamas em ETARs, mas com um pré-processamento e 
diluição dos resíduos. A simples aplicação de conceitos usados na digestão de lamas de 
ETAR aos reactores para a DA de FORSU levantou inúmeros problemas, principalmente a 
nível da agitação, formação de espuma e acumulação de contaminantes (Walter, 1983). 
Outro problema foi a dificuldade em manter a homogeneidade do substrato, pelo facto de 
os contaminantes flutuarem ou depositarem-se no fundo do reactor durante o processo de 
digestão, resultando na prática a formação de três camadas distintas de diferentes 
densidades. Este facto implicava uma diminuição da eficiência do processo, razão pela 
qual foi necessário introduzir alterações nos digestores anaeróbios de FORSU pela 
incorporação de aspectos técnicos que garantam o desempenho satisfatório do sistema. 
Estas alterações incidiram principalmente ao nível da introdução de um pré-tratamento 
mais completo e dispositivos nos reactores para agitação e remoção de todos os 
contaminantes e espuma do reactor.  
A formação de espuma no cimo do reactor, obstrui as saídas de biogás e válvulas de 
controle de pressão e pode originar acidentes graves (Stenstrom, 1983; Wittrup, 1995). Um 
outro problema dos sistemas por via húmida é a probabilidade de ocorrer curto-circuito 
hidráulico, o que diminui a produtividade de biogás e impede uma correcta higienização 
dos resíduos. 
Embora a maior homogenização do conteúdo de um reactor por via húmida seja benéfica 
por aumentar as taxas de transferência de massa, por outro lado, em situações de 
instabilidade pode ter um efeito deletério ao eliminar alguma separação espacial que 
poderia haver entre inibidores e bactérias (Weiland, 1993; Pavan et al., 2000). Os gastos de 
água fresca (1 m3 por tonelada de FORSU) necessária para diluir os resíduos também pode 
constituir uma desvantagem, em particular nos domínios económicos e ambientais. 
A Tabela 2.2 resume o desempenho de vários reactores por “via húmida” à escala idustrial 
e laboratorial. 
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Tabela 2.2 Desempenho dos vários processos por via húmida mesofílicos 
Processo CO TRH PEM PVM STV Referência 
kg (STV). 
m-3.dia-1
dias 
m3.
ton-1(STV) 
m3.
m-3(rea.).d
-1 % rem.  
BTA industrial 1,6-2,6 27 290 -230 a  41-48 Kubler (1994); 
Szikriszt et al. (1988) 
Piloto FORSU LB 1,7-4,5 15 250-430 a  25-75 O'Keefe et al. (1993) 
Piloto FORSU LB 1,2-1,5 17 330-450 a 0,6-1,19 a  Poli et all. (1985)
Piloto 8 15-8 400 b 0,6-3,2 b 30-55 Schmidell e 
Craveiro (1986) 
a
metano
b
biogás
2.2.2.1.“BTA”
O processo BTA© foi inicialmente desenvolvido pela “Biotechnische Abfallverwertung 
GmbH & Co” em 1986. A primeira unidade comercial foi construída em 1990 em 
“Elsinore” na Dinamarca, com uma capacidade de 20 000 ton.ano-1, havendo actualmente
cerca de 26 unidades construídas (Tjalfe ePoulsen, 2005). 
O processo BTA© compreende um pré-tratamento mecânico onde o substrato e a água 
recirculada são misturadas num “hidropulper”, gerando uma lama semifluida. Os 
contaminantes são separados mecanicamente usando uma rede e um sistema de descarga 
de fundo. De seguida essa lama é bombada para uma série de hidrociclones para remover 
os materiais mais finos como areias, vidros e outros inertes, transformado a mistura numa 
suspensão livre de contaminantes que pode ser alimentada ao digestor. 
Pelo facto de o pré-tratamento transformar a FORSU num fluído bastante viscoso, o 
processo pode incorporar diferentes tipos de reactores, conforme os objectivos pretendidos 
para o biogás e composto (Figura 2.5). Assim, para unidades pequenas, usa-se um reactor 
de uma fase completamente misturado (Figura 2.5), que pode ter decantador e recirculação 
(Mata-Alvarez, 1992a). Para unidades com mais de 50 000 ton.ano-1 é usado um reactor de 
múltiplas fases. As necessidades de água são fornecidas apenas por água de recirculação e 
o digestato é depois maturado por 2 a 3 semanas para afinação das suas propriedades 
(Tjalfe e Poulsen, 2005). 
Nas unidades mais comuns (> 50 000 ton.ano-1) deste tipo de tecnologia, o processo é 
ainda dividido em 5 passos fundamentais (Kubler, 1994): 
? Pré-tratamento dos resíduos, para remover os materiais não biodegradáveis; 
? Acidificação dos substratos dissolvidos; 
? Separação dos substratos orgânicos solúveis dos insolúveis; 
? Hidrólise anaeróbia dos sólidos biodegradáveis; 
?Metanização dos orgânicos dissolvidos. 
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Figura 2.5 Esquema genérico de um sistema de tratamento BTA 
2.2.2.2.“Linde-KCA/BRV”
A empresa Linde-KCA/BRV© é uma subsidiária da multinacional Linde AG e dedica-se ao 
tratamento biológico e mecânico dos resíduos desde 1980, operando actualmente cerca de 
70 unidades no mundo inteiro. A empresa tem dois tipos de sistemas, um por “via seca” e 
outro por “via húmida” que tanto podem ser meso como termofílicos. O pré-tratamento do 
sistema por “via húmida” é feito num tambor perfurado rotativo com adição de água. A 
característica marcante dos reactores Linde é o sistema de recirculação de biogás usando 
um tubo que também serve para aquecer o conteúdo do reactor (Figura 2.6). O sistema por 
“via seca” é composto por reactores “plug-flow” horizontais a funcionar a 15-45% (ST). 
No fim, o digestato é desidratado e tratado aerobicamente para afinação do composto 
(Tjalfe e Poulsen, 2005). 
Figura 2.6 Esquema típico do processo LINDE–KCA/BRV por via húmido (adaptado de 
Tjalfe e Poulsen, 2005) 
2.2.2.3.Processos multi-fásicos 
O facto da conversão de FORSU a biogás ser mediada por uma série de etapas que não têm 
óptimos para as mesmas condições ambientais, implica que para optimizar estas diferentes 
reacções seja necessário separar espacialmente os compartimentos onde estas reacções 
ocorrem (Ghosh e Henry, 2000) e regular as condições para favorecer a hidrólise, a 
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acidificação e a conversão do acetato e hidrogénio a dióxido de carbono e metano. Assim, 
a utilização de um sistema de duas fases pode ser importante para a digestão anaeróbia de 
certos resíduos, porque a adição de um processo deste tipo é capaz de imobilizar entre 6-
42% dos metais pesados da FORSU (Wecke, 1999), para além de permitirem alguma 
protecção contra o excesso de substâncias inibidoras e flutuações na carga orgânica, devido 
à heterogeneidade da alimentação. 
Os estudos comparativos efectuados para os processos de uma e duas fases não são 
conclusivos (Wart et al., 1987; Mtz-Vitutia, 1995; Cho, 1995; Lafitte-Trouque e Forster, 
2000), e embora a literatura se divida equitativamente na abordagem aos processo 
unifásicos e bi-fásicos, a nível industrial cerca de 92% da capacidade instalada na Europa é 
baseada em sistemas de uma fase (De Baere, 2003). As tecnologias multi-fásicas são mais 
usadas a nível laboratorial por permitirem investigar e controlar as diversas fases 
intermédias do processo anaeróbio (Weiland, 1993). A maior estabilidade e maiores cargas 
orgânicas admitidas pelos processos multifásicos face a resíduos muito biodegradáveis é 
apontada como uma das suas grandes vantagens (Verrier et al., 1987; Mtz-Viturtia et al.,
1989; Pavan et al., 1999; Pavan et al., 2000), pois as flutuações nestes parâmetros podem 
ser amortecidas pelo primeiro reactor. No entanto, este facto não consegue justificar na 
prática a maior complexidade e os custos acrescidos. 
Com efeito, tem sido provado que a maior vantagem dos sistemas de duas fases não reside 
na obtenção de melhores taxas de reacção, mas sim na fiabilidade do processo perante 
resíduos que normalmente causam desequilíbrios, em que a capacidade tampão fornecida 
pelo primeiro reactor apenas é benéfica com resíduos muito biodegradáveis (Vandevivere 
et al., 2003). No entanto, esta maior fiabilidade face a variações na alimentação e carga 
também acontece num reactor “plug-flow”, que à semelhança de um reactor de duas fases 
tem zonas menos expostas a concentrações elevadas de inibidores. 
Devido às semelhanças entre os óptimos dos vários passos bioquímicos, a dificuldade em 
operar um reactor de duas fases reside em conseguir restringir as diferentes fases do 
processo apenas aos compartimentos pretendidos, razão pela qual, em certos casos se optou 
pela operação de duas fases apenas numa fase inicial da digestão, quando as instabilidades 
são maiores (Llabrés-Luengo e Mata-Alvarez, 1988). Mesmo não intencionalmente, alguns 
sistemas funcionam como bi-fásicos sem terem sido projectados para isso, funcionando o 
próprio tanque de equalização como hidrolisador, devido ao elevado tempo de retenção 
permitir alguma degradação do substrato (Riggle, 1995; Lafitte-Trouque e Forster, 2000). 
A Tabela 2.3 apresenta de um modo resumindo as principais características de operação de 
sistemas multifásicos, com referência a indicadores de desempenho. 
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Tabela 2.3 Desempenho dos vários processos multifásicos 
Processo CO TRH PEM PVM STV/CQO Referência 
 kg.m-3.dia-1 dias m3.ton-1(STV) m
3.m-3.dia-1 % remoção  
BTA 10 a     Kubler (1994) 
Biopercolat  15 a     Kubler (1994) 
MUSTAC 10,8 a 10 270 c   Shin et al. (2001) 
metanizador 68 a 12-8    Pavan et al. (1999) 
BRV 10-12 b    57 Weiland (1993) 
UASB  
Filtro
3,1-12,6 a 18-4 200-623 d 1,96-2,91 d 72-27 
Wart et al. (1987) 
Sequencial e 8,7 b 9-7 80-85 Raynal (1998) 
a STV
b CQO
c metano
d biogás
e hidrolizadores diferenciados para diferentes resíduos
2.2.2.3.1. Sem retenção de biomassa 
O esquema mais simples de funcionamento de um sistema de duas fases consiste em dois 
reactores iguais por “via húmida” ligados em série e completamente misturados, ou “plug-
flow” como no processo Schwarting-Uhde©. Este tipo de esquema também é aplicado em 
processos por “via seca” no processo BRV©, que funciona a 35% (ST), e em que a 
separação de fases no acidificador é conseguida por condições aeróbias. O mesmo 
processo de separação de fases foi testado num reactor semelhante a um aterro sanitário, 
esquema que recorria a um reactor UASB termofílico como metanizador (O'Keefe e
Chynoweth, 2000). 
Um sistema MUSTAC (“Multi Step Sequential Batch Two Phase Anaerobic Composting), 
consiste num conjunto de vários hidrolisadores a funcionarem por “via seca” ligados a um 
reactor UASB como metanisador. Este sistema tem a vantagem de os resíduos não terem 
necessidade de mistura nem o reactor precisar de sistemas de agitação (Shin et al., 2001), 
pois essa agitação é promovida pela recirculação do lexiviado (Wart et al., 1987), à 
semelhança dos sistemas BIOCEL© e SEBAC©. Por vezes a osmose inversa é usada para 
fazer a separação dos materiais solúveis provenientes do acidifcador ao metanizador 
(Verstraete et al., 1996).
A Maltin Ltd© é uma empresa Britânica formada em 1997, que desenvolveu um sistema 
que recorre a 8 reactores cilíndricos modulares e consecutivos. O material entra por um 
canto e sai do outro para o próximo reactor, tratando-se por isso de um processo “plug-
flow” multifásico a funcionar num total de 15 dias de TRH. 
2.2.2.3.2. Com retenção de biomassa 
Para aumentar as taxas de degradação, e a resistência a choques de carga orgânica ou 
substâncias inibidoras, é necessário conseguir elevadas concentrações de biomassa no 
reactor metanogénico (Weiland, 1993), o que pode ser atingido de duas formas:  
? Aumentar a concentração de biomassa regulando diferentes TRH e tempos de 
retenção de sólidos (TRS), através do uso de um clarificador ou de um processo de 
filtração a seguir ao metanizador; 
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? Colocar um material de suporte da biomassa no metanizador, que permita aumentar os 
TRS sem aumentar os TRH. Tanto a BTA© como a Biopercolat© já usaram esquemas 
deste tipo em escalas industriais. 
O processo Biopercolat é constituído por um hidrolisador a funcionar por “via seca”, 
seguido de um tambor rotativo perfurado (1 mm) a baixa rotação, de onde são removidas 
as substâncias solúveis que alimentam o filtro anaeróbio (TRH de 7 dias). Em alguns 
ensaios foi estudada a melhoria do desempenho do processo usando o mesmo filtro 
anaeróbio ligado a acidificadores independentes para cada tipo de resíduos, para favorecer 
a especialização das bactérias hidrolíticas (Raynal, 1998; Mata-Alvarez et al., 2000).
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2.3. Conclusões (Vantagens e inconvenientes dos diferentes processos) 
? Nos últimos 25 anos, houve uma evolução assinalável na forma de encarar a digestão 
anaeróbia de resíduos sólidos. O cepticismo inicial deu lugar a uma série de melhorias 
técnicas, novos processos e reactores mais fiáveis a nível industrial. 
? Os processos por “via seca” (DRANCO, Kompogas e Valorga) permitem operar os 
reactores com concentrações médias de sólidos de 30%(ST). Estes sistemas 
apresentam produções de metano entre 90 e 300 m3(CH4).ton
-1(STV), (2-4 
m3(CH4).m
-3.dia-1), cargas orgânicas entre 7-20 kg(CQO).m-3.dia-1 e TRH médios de 
15 dias. Os sistemas descontínuos, caracterizados pela simplicidade do processo de 
tratamento, apresentam produções de biogás entre 160-220 m3(CH4).ton
-1(STV) e (1-2 
m3(CH4).m
-3.dia-1), cargas orgânicas inferiores (3-12 kg(CQO).m-3.dia-1) e TRH 
superiores (21-42 dias) aos processos contínuos. 
? A tecnologia por “via húmida” tem a vantagem de usar equipamento mais disponível 
no mercado, é semelhante ao usado para lamas residuais. Esta tecnologia permite 
obter produções especificas de metano (PEM) superiores aos sistemas por via seca 
250-430 m3(CH4).ton
-1(STV). No entanto, as produções volumétricas (0.6-4.6 
m3(CH4).m
-3.dia-1) e as cargas orgânicas são mais baixas (1-5 kg(CQO).m-3.dia-1) em 
virtude de haver uma diluição dos resíduos.  
? Promover a separação espacial das fases metanogénica e acidogénica não revelou a 
nível industrial, as vantagens enunciadas nos ensaios de laboratório. Pelo facto de 
estes sistemas apresentarem desempenhos muito semelhantes aos processos 
monofásicos, a sua utilização industrial continua a ser reduzida. 
? Actualmente existe um equilíbrio entre a implementação de reactores anaeróbios nas 
gamas mesofílicas e termofílicas de temperatura (37 ou 55ºC) e via húmida ou via 
seca (mais ou menos que 15%ST). Os digestores descontínuos não têm tido grande 
aceitação.
? A gestão integrada de vários resíduos através da co-digestão, embora encerre muitas 
vantagens a nível técnico e económico, representa uma pequena percentagem da 
capacidade instalada, pois está dependente dos desenvolvimentos tecnológicos 
relacionados com a alteração dos equipamentos para funcionarem com vários 
substratos ao mesmo tempo, a facilidade do transporte de resíduos para unidades 
centrais e os efeitos da mistura de co-substratos.  
? Os estudos de biodegradabilidade e co-digestão de misturas com diferentes proporções 
entre LS e FORSU e em diferentes tipos de reactores vão facilitar o melhor 
esclarecimento sobre as tecnologias de co-digestão. 
3. - METODOLOGIAS 
    54
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3.1. Amostragem e selecção do substrato 
O primeiro objectivo de qualquer processo de amostragem é garantir a representatividade 
da amostra face ao todo original, de modo a que todos os componentes originalmente 
presentes tenham possibilidade de fazer parte de uma amostra na mesma proporção com 
que fazem parte do todo. Por outro lado, o conhecimento das variações da FORSU é 
essencial para o projecto de estações de DA, assim como para um controle eficiente dos 
circuitos de recolha (Owens et al., 1993), pelo que a definição de uma metodologia de 
recolha e selecção dos resíduos se reveste de importância fulcral para a investigação e 
operação do processo. Uma caracterização granulométrica, física e química, assume 
significativa importância na decisão acerca de qual o sistema a implementar e como será 
implementado (Barton, 1983), análise que deve fazer parte da rotina, não só no que diz 
respeito à FORSU, mas também no respeitante ao produto final, para garantir uma 
qualidade aceitável para o digestato consentânea com as exigências.  
Para garantir a representatividade e reprodutibilidade da amostragem, devem ser 
verificadas as seguintes condições: 
? Na amostragem a partir de uma unidade industrial, deve-se privilegiar locais onde a 
mistura entre os materiais é máxima, evitando-se os cantos dos locais de 
armazenamento, ou a queda dos tapetes rolantes. As amostras compostas devem ser a 
base do processo de amostragem, com extracção de resíduos durante uma sequência 
temporal adequada, determinada com base no horário dos fluxos afluentes à estação 
(Barton, 1983). A recolha numa unidade industrial pode beneficiar da existência de 
circuitos de recolha diferenciada, o que facílita o processo de amostragem (Ghosh e
Henry, 2000). 
? Na recolha separativa porta a porta, podem usar-se sacos de cores diferentes 
(Wellinger et al., 1991), método que permite uma aproximação mais correcta às 
características da FORSU a tratar (Plaza, 1996). 
? Na segregação manual da FORSU a partir dos RSU indiferenciados dos camiões 
devem ser seleccionadas rotas específicas e representativas (Stenstrom, 1983). 
? O agendamento de qualquer campanha de amostragem deve ser feito em função das 
variações sazonais na composição, de modo a cobrir o maior período de tempo 
possível (Vermeulen, 1993) ou, caso não seja possível, abarcando principalmente os 
períodos em que se prevê alterações significativas (Marique, 1989). 
Para estudar o comportamento dos reactores face a alterações nos parâmetros processuais, 
é importante garantir a homogeneidade dos resíduos usados ao longo da experiência, razão 
para se usar FORSU preparada artificialmente, com base no tipo de resíduos e nas 
proporções verificadas através de campanhas de amostragem prévias (Griffin e Raskin, 
1998; Hamzawi e Kennedy, 1998).
Misturar uma FORSU simulada nos resíduos pode ter dois objectivos principais: ou atingir 
as características pretendidas para os ensaios (Sans e Mata-Alvarez, 1995) ou estudar o 
efeito de componentes que poderão vir a ser incorporados futuramente no processo de DA 
de FORSU (Six, 1992). Uma forma de ajustar a FORSU simulada à FORSU recolhida na 
realidade é fazer testes de biodegradabilidade (Cho, 1995; Kayhanian e Hardy, 1994) e 
depois alterar as proporções dos componentes para obter biodegradabilidades semelhantes 
(Hamzawi e Kennedy, 1998). 
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O tipo de misturas usadas na preparação de uma FORSU simulada varia muito em função 
do resíduo e dos parâmetros a estudar, havendo por isso uma grande diversidade de 
misturas usadas em diferentes estudos (Tabela 3.1). 
Tabela 3.1 Misturas de componentes usadas em várias preparações de FORSU simulada 
Unidades Componentes Referência 
(peso fresco) 11% limões 51% alface 26% tomate 12% banana Dinsdale et al. (2000)  
Mtz-Viturtia et al. (1989) 
(ST) 92 % couve 5 % arroz 0,6 % peixe  
e manteiga  
1% conchas Tsukahara (1999)  
Sawayama (1997) 
(peso fresco) 50% papel 13 % jardim 38% cozinhas  Kayhanian e Hardy (1994), 
(peso fresco) 40% papel 20% jardim 40% cozinhas  Hamzawi e Kennedy (1998). 
A amostragem e selecção do substrato a usar no decurso de todo o plano de trabalhos deste 
estudo revestiu-se de uma atenção cuidada, e foi afectada de dificuldades particulares 
relacionadas principalmente com a inexistência de sistemas de recolha separativa a 
funcionar em Portugal aquando do início do trabalho, e muito menos de sistemas de 
digestão anaeróbia de FORSU. Por outro lado, o recurso a dados de outros países, onde os 
hábitos de produção de resíduos, culturas gastronómicas e sociais são muito diferentes das 
existentes em Portugal, também não pareceu muito correcto, pelo que apenas foram 
consideradas a título comparativo e informativo. 
Os constrangimentos descritos, levaram a considerar impossível obter uma caracterização 
precisa e representativa da FORSU tipicamente portuguesa, mas tal facto não impediu que 
fosse feita uma aproximação, baseada nos seguintes pressupostos: 
? Redução da área âmbito de estudo à cidade de Aveiro; 
? Focalização do âmbito do estudo nos resíduos provenientes de restaurantes; 
? Análise do tipo de unidades na cidade; 
? Selecção de um restaurante; 
? Recolha de resíduos orgânicos nesse restaurante
? Análise dos componentes individuais dos resíduos e da ementa. 
A simulação da FORSU foi feita com base nos resultados dessa caracterização e os 
resultados são apresentados na Tabela 3.2.
Tabela 3.2 Proporções entre os vários componentes usados na preparação da FORSU 
simulada
Componentes  % (base tal qual) Componentes  % (base tal qual)  
Couves 7,3 Pão 2,9 
Cebola 4,5 Peixe 2,6 
Maça 7,6 Carne 0,5 
Batatas 31,7 Cascas de ovo 1,0 
Arroz cozido 29,8 Papel 5,0 
Massa 7,1   
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3.2. Preparação do substrato 
A preparação dos substratos para o processo de digestão anaeróbia, embora se revista de 
importância acrescida nos ensaios de laboratório, pelo maior rigor e reprodutibilidade 
exigidos, não é exclusiva destes, pois estas tarefas também são fulcrais nos processos 
industriais (Matthews, 2000; Sinclair e Kelleher, 1995). 
Há no mercado equipamentos mecânicos para preparação de amostras, todos eles mais 
rápidos mas menos eficientes que os processos mais expeditos, os quais permitem uma 
adequabilidade muito maior às necessidades particulares de cada estudo (Barton, 1983). 
A granulometria deve ser proporcional às dimensões das maiores partículas presentes na 
amostra (Barton, 1983). A trituração é um passo essencial para a preparação de amostras, 
ao facilitar uma posterior homogeneização (Hamzawi e Kennedy, 1998; Plaza, 1996). No 
entanto, a trituração deve ser precedida de uma segregação prévia dos componentes pouco 
susceptíveis para tratamento anaeróbio e dos que não podem ser triturados pelos mesmos 
meios (Riggle, 1996). A importância deste processo apenas se esbate no caso de resíduos 
muito biodegradáveis (batatas e maçãs por exemplo), ou quando o tamanho das partículas 
já é suficientemente pequeno (Palmowski e Muller, 2003), caso do arroz, massa e as lamas 
biológicas (LB) usadas como co-substrato neste estudo. 
A crivagem com grelhas de dimensão controlada é uma solução bastante usada (Wellinger 
et al., 1991), por ser um método fácil para controlar a homogeneidade e dimensão das 
partículas (Ramasamy e Abbasi, 2000), factor importante para estudar as cinéticas do 
processo (Kim et al., 2000).
No desenvolvimento de um processo de moagem, crivagem e homogenização de amostras 
é preciso manter o compromisso entre o resultado final desse processo e a manutenção das 
características físicas e químicas dos resíduos (Deivanai e Bai, 1995; Poggi-Varaldo, 
1997a; Poggi-Varaldo, 1997b). Estas preocupações apenas deixam de ser relevantes 
quando o objectivo pretendido é estudar o efeito desse pré-tratamento no processo, que 
pode justificar o uso de autoclaves como tratamento térmico (Tsukahara, 1999; Sawayama, 
1997; Takashima e Sugawara, 1990), ou o tratamento químico (Clarkson e Xiao, 2000). 
Os processos de amostragem, trituração e crivagem provocam sempre adicionalmente, a 
homogeneização dos resíduos, mesmo que se usem equipamentos relativamente simples 
(Beckers, 1970), pelo que as preocupações relativamente à mistura e homogeneização do 
substrato podem ser diminuídas. Para a prossecução dos ensaios no âmbito deste trabalho 
usou-se um método de preparação que garantisse uma elevada homogeneidade do material, 
e ao mesmo tempo não alterasse demasiado as características físicas e químicas dos 
resíduos, para que o resultado fosse equivalente e representativo de uma FORSU 
tipicamente portuguesa. 
Conforme reconhecido por outros investigadores (Beckers, 1970), o importante é 
desenvolver uma metodologia que cumpra os normativos internacionais, seja acompanhada 
de registos pormenorizados e reflita os constrangimentos e necessidades particulares do 
estudo.
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O método adoptado foi composto pelas seguintes fases: 
? Aprovisionamento de todos os componentes essenciais à preparação da FORSU; 
? Corte manual dos resíduos em porções inferiores a 3 cm e crivagem numa rede com o 
mesmo diâmetro; 
? Trituração com uma varinha mágica (Braun minipimer 300 W); 
? Crivagem numa rede com dimensão inferior a 1 cm, segundo uma metodologia  
baseada em Travesco (1988); 
? Homogeneização por transferência entre vários recipientes segundo uma metodologia 
proposta anteriormente (Beckers, 1970);  
? Conservação no frigorífico de amostras para análise e congelamento do restante para 
posterior utilização. 
No que respeita às lamas biológicas existem inúmeros pré-tratamentos, sendo alguns à 
escala industrial (Clarkson e Xiao, 2000; Mata-Alvarez et al., 2000), mas nenhum foi 
aplicado nestes ensaios pelo facto de as suas características já se adequarem perfeitamente 
ao âmbito dos ensaios, usando-se um procedimento igual ao da FORSU com excepção das 
fases de corte, trituração e crivagem. 
3.3. Preservação das amostras 
Os prazos prolongados com que decorrem os ensaios em DA de FORSU realçam a 
importância da preservação das amostras, pois fazer várias colheitas no decurso de uma 
experiência consome muito tempo e não garante reprodutibilidade no substrato, razão para 
os investigadores optarem pela sua preservação em frigorífico (Berg, 1977) ou congelador 
(-28ºC) (Beckers, 1970; Chugh e Chynoweth, 1999; Veeken e Hamelers, 2000). O 
processo de conservação dos substratos para alimentação, contrasta com a conservação do 
inoculo (Lafitte-Trouque e Forster, 2000; Rintala, 1995), uma vez que preservar 
populações bacterianas a sofrerem continuamente processos de decaimento e crescimento, 
não poder ser feito da mesma forma porque altera a actividade desses microorganismos e o 
desempenho dos reactores. 
As diferenças existentes nos métodos de pré-tratamento e de preservação de amostras pode 
levar a erros na análise e comparação dos desempenhos de diferentes reactores anaeróbios, 
especialmente à escala industrial onde o controle das condições de armazenamento é muito 
difícil, e onde este factor pode ter implicações importantes no comportamento desses 
mesmos reactores, devido por exemplo à acumulação de ácidos orgânicos voláteis no 
período de armazenamento (Cecchi, 1992). 
A conservação dos substratos usados nestes ensaios (FORSU e LB) foi feita no frigorífico 
a -8ºC por períodos que não excederam os 3 meses, enquanto as lamas anaeróbias usadas 
como inóculo foram guardadas à temperatura ambiente por períodos inferiores a 6 meses, 
de modo a não diminuírem significativamente a actividade metanogénica. 
3.4. Arranque de operação 
Um arranque equilibrado é aquele em que carga orgânica é aumentada com um equilíbrio 
constante entre a fase acidogénica e a fase metanogénica e os AOVs não atingem níveis 
demasiado elevados (Schmidell e Craveiro, 1986), pressupostos importantes para o 
decorrer de todo o processo de digestão anaeróbia (Plaza, 1996). É complicado conseguir-
se um arranque rápido num processo anaeróbio, que depende dos elevados tempos de 
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duplicação das bactérias anaeróbias (Deboosere e De Baere, 1998; Poggi-Varaldo, 1997a), 
mas é bem mais preferível essa demora, do que fazer um arranque desequilibrado com 
consequências negativas para todo o período de operação.   
O arranque de um processo de duas fases afigura-se ainda mais difícil, porque é preciso 
manter populações bacterianas com características diferentes (acidogénicas e 
metanogénicas) em reactores separados (Dinsdale et al., 2000; Mtz-Viturtia, 1995; Raynal, 
1998; Mtz-Viturtia et al., 1989).
O facto da FORSU ser uma mistura complexa permite, em estudos laboratoriais, optar por 
arranques faseados em que se vão incluindo os diferentes componentes sucessivamente, 
estudando os seus efeitos na estabilidade do reactor, antes de passar para uma alimentação 
com o conjunto de todos eles (Vermeulen, 1993), ou então eliminar aqueles componentes 
facilmente biodegradáveis do substrato para evitar a acidificação inicial que provocam nos 
reactores (Ten Brummeler e Koster, 1990). Por outro lado, a inoculação do reactor também 
pode ser faseada, com o aumento gradual da carga (Berg, 1977; Hills e Roberts, 1982; 
Rintala, 1995; Wellinger et al., 1993) e com adição de quantidades decrescentes de 
inóculo.
Não há consenso acerca dos parâmetros operativos de controle para decidir sobre os 
incrementos de carga na fase de arranque: em alguns casos é usado o teor de CO2
(Wellinger et al., 1993), enquanto noutros é a produção específica de biogás 
(Oleszkiewicz, 1994). 
Por outro lado, qualquer fonte de inoculação é já por si uma mistura de diversos grupos de 
bactérias, mas ainda assim, alguns autores aumentam essa mesma variabilidade através da 
mistura de inóculos com origens muito diversas (agropecuária, suinicultura, lamas de 
ETAR), para degradar mais eficientemente todas as fracções do substrato (Griffin e 
Raskin, 1998; Marique, 1989; Nirmala et al., 1996; Shin et al., 2001; Somayaji e Khanna, 
1994).
Na fase de arranque, a importância da razão alimento/microorganismos (S0/X0), onde S0
representa a fonte de carbono e materiais para a biossíntese, enquanto que X0 representa o 
consumo de carbono e de energia, tem sido reafirmada muitas vezes (Verstraete et al.,
1996), pelo facto de este parâmetro ter importância no desenvolvimento das bactérias. Com 
efeito quando esta razão é baixa não é potenciada formação de biomassa microbiana 
enquando que quando é alta essa formação de biomassa pode causar desiquilíbrios no 
consórcio microbiano: 
? Uma relação S0/X0 alta, admite replicação microbiana, altera a relação entre bactérias 
de crescimento lento e rápido e permite obter constantes cinéticas representativas de 
uma fase de arranque; 
? Uma relação S0/X0 baixa permite obter constantes cinéticas correspondentes a 
reactores em funcionamento estável, onde não há grande replicação microbiana. 
Nestes estudos foram considerados critérios muito semelhantes para arrancar os reactores 
anaeróbios, conforme se tratou de ensaios descontínuos ou dos reactores contínuo e semi-
contínuo:
? Usou-se sempre a mesma relação substrato/microrganismos (S0/X0) em todos os 
ensaios realizados para que os desempenhos obtidos fossem comparáveis. A fonte de 
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inóculo foi sempre a mesma, um reactor anaeróbio não aquecido, tratando lamas de 
ETAR doméstica; 
? Na realização dos ensaios descontínuos foi construída uma matriz de diferentes 
valores iniciais da razão FORSU/LB e quantidade proporcional de inoculo, com a 
finalidade de avaliar qual a razão que favorecia a produção de metano ou a velocidade 
específica de degradação de matéria orgânica; 
? O arranque dos reactores contínuo e semi-contínuo foi efectuado nas condições mais 
favoráveis determinadas pelos ensaios descontínuos, com a alimentação diária a ser 
iniciada logo que a produção de biogás começasse a diminuir. 
3.5. Controlo da operação de digestores 
Não existe grande consenso acerca dos parâmetros mais importantes para controlar um 
reactor anaeróbio, pelo facto de uma grande multiplicidade de factores influir num 
processo de digestão anaeróbia, no entanto é normal considerar o pH, AOVs, teor de 
sólidos, carência química de oxigénio (CQO) e produção de biogás como os mais 
importantes (Mata-Alvarez et al., 1993). 
Alguns autores afirmam que a incerteza induzida pela complexidade do processo anaeróbio 
não pode ser ultrapassada por um controle com base em muitos parâmetros, mas sim por 
um conhecimento empírico e poucas mas bem direccionadas observações, suportadas se 
possível por alguns equipamentos simples (Chaio-Fuei, 1991). Este controle empírico deve 
incidir no controle da carga orgânica aplicada (Boscolo, 1993), no pH ou na produção de 
biogás (Oleszkiewicz, 1994). Por outro lado, utilizar um único parâmetro como o pH, no 
controle da operação, pode induzir em erros graves, a não ser que a alcalinidade seja 
suficientemente baixa para que traduza algumas das alterações a que o sistema é submetido 
(Al-Ghusain e Hão, 1995), acontecendo o mesmo quando se usam parâmetros muito 
simplificados de outro tipo. A evolução da concentração de hidrogénio gasoso (H2), por 
outro lado, permite dar uma resposta atempada, porque antecede períodos de instabilidade 
num reactor anaeróbio (Cecchi, 1993; Marzano et all, 1981; Cordruwisch, 1997), algo 
muito útil quando estes funcionam perto da sua carga máxima, mas a sua determinação 
necessita de equipamento sofisticado. 
Assim, para o controlo da operação dos reactores anaeróbios no âmbito deste estudo foram 
usados os seguintes parâmetros: 
? O pH, que em conjunto com a alcalinidade, indicava a tendência de acidificação dos 
reactores; 
? Os AOVs são usados como parâmetro de controlo, porque o aumento da sua 
concentração pode implicar inibição ou toxicidade; 
? O teor de STV e de CQO são parâmetros cuja alteração na sua concentração não 
implica paragem ou inibição do processo, mas cujos resultados podem ser usados para 
definir acções a longo prazo, como a altura certa para concluir o ensaio ou para alterar 
a carga aplicada aos reactores contínuos. 
Par além destes parâmetros foi sempre controlada a temperatura dos reactores, carga 
orgânica aplicada e tempo de retenção hidráulico (TRH). 
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3.6. Frequência das amostragens 
A frequência das amostragens num reactor anaeróbio depende principalmente do estado 
em que se encontra o reactor, ou seja, dos períodos de estabilidade. Alguns autores fazem 
amostragens uma vez por semana (Berg, 1977; Raynal, 1998), outros duas e três vezes por 
semana (Sans e Mata-Alvarez, 1995) ou mesmo todos os dias (Lebrato e Maqueda, 1995). 
Retirar amostras várias vezes por dia só se justifica para ensaios com cinéticas muito 
rápidas, ou para encontrar diferenças de comportamento em reactores com desempenhos 
muito próximos (Pavan et al., 2000), e não tem de ser igual para todos os parâmetros. 
Neste estudo a periodicidade de amostragem variou de acordo com a cinética do processo, 
tipo de ensaios (descontínuos ou contínuos) e estado de estabilidade do reactor, da seguinte 
forma: 
? Nos ensaios descontínuos as amostras eram recolhidas semanalmente quando a 
produção de biogás era elevada e de duas em duas semanas quando a produção de 
biogás atingia um patamar na parte final dos ensaios; 
? No caso dos ensaios contínuos e semi-contínuos as amostragens eram feitas 4 vezes 
por semana no período de arranque e três vezes no período de aumento de carga, para 
todos os parâmetros, enquanto que o pH era feito diariamente em todas as situações. 
3.7. Parâmetros de controlo  
3.7.1. Sólidos
Nos países com maior tradição na área de tratamento de resíduos sólidos existem normas 
próprias para estas determinações, normas muito semelhantes e derivadas do “Standard 
methods” (APHA, 1992; Szikriszt et al., 1988). Na generalidade dos ensaios por “via 
húmida”, quando os teores de sólidos são muito próximos do encontrado para águas 
residuais, os métodos usados são os métodos para águas residuais sem alterações (Cecchi,
1991; Chanakya, et al., 1997; Clarkson e Xiao, 2000; Deivanai e Bai, 1995; Dinsdale et al.,
2000; Llabrés-Luengo e Mata-Alvarez, 1988; Mata-Alvarez, 1992a; O'Keefe et al., 2000). 
Para fazer análises a amostras com teores de sólidos mais elevados, têm de ser usadas 
versões adaptadas dos métodos desenvolvidos para águas (APHA 1992), com os resultados 
apresentados na base mássica (Walter, 1983), e maiores tempos de permanência na estufa 
(Rivard, 1990; Mtz-Viturtia et al., 1989) e mufla (Nirmala, et al., 1996) para determinação 
dos sólidos totais e totais voláteis. As determinações de sólidos suspensos não são 
geralmente feitas pela dificuldade que envolve a filtração de amostras tão concentradas. 
Tendo em conta que os fluxos de massa de um digestor anaeróbio descontínuo se processa 
pela saída do biogás, houve autores a determinarem assim a remoção de STV (Marique, 
1989), como forma de evitar os erros da secagem em estufa induzidos pelos compostos 
voláteis presentes nas amostras (Beckers, 1970; Scherer e Vollmer, 2000) e contabilizados 
como humidade das amostras. O balanço mássico também pode ser feito através da 
pesagem do reactor contínuo e de todos os fluxos afluentes e efluentes do reactor (Wujcik 
e Jewell, 1980). 
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Neste estudo as determinações de sólidos foram feitas com uma alteração ao método 2540, 
da 18ª edição do Standard Methods (1992) (APHA, 1992), usando 1 grama de amostra nas 
análises de baixo teor de sólidos (2% ST), 0,5 g para teores médios de sólidos (10% ST) e 
0,2 g para altos teores de sólidos (20%). 
3.7.2. CQO
A carência química de oxigénio (CQO) pode ser determinada em várias fracções dos 
resíduos: CQO solúvel no filtrado das amostras e o CQO particulado na fracção sólida. 
Neste estudo no entanto apenas foi feita a determinação do CQO total.  
Devido à elevada concentração das amostras de resíduos sólidos, usa-se a massa como 
referencial e os volumes de reagentes são geralmente aumentados (Clarkson e Xiao, 2000), 
ou as amostras são mais reduzidas e diluídas com água destilada. 
As determinações de CQO foram feitas de acordo com a 18ª edição do Standard Methods 
(1992) (APHA, 1992), usando o método 5220B, método macro com refluxo aberto, usando 
uma massa de 1 grama nas análises de baixo teor de sólidos (2% ST), 0,2 g para teores 
médios de sólidos (10% ST) e 0,1 g para altos teores de sólidos (20%), sendo 
posteriormente diluído para 50ml com água destilada. 
3.7.3. Biogás
As formas de medir quantitativamente a produção de biogás variam fundamentalmente 
com o rigor pretendido e as quantidades esperadas. Em alguns ensaios de 
biodegradabilidade feitos em pequenos reactores (0,125 a 1 litro), com produções baixas, 
as medições podem ser efectuadas pela diferença de pressão no interior do reactor (Madsen 
e Rasmussen, 1996; O'Keefe e Chynoweth, 2000; Rivard, 1990; Vinzant, 1990; Wujcik e
Jewell, 1980), ou unicamente pela diferença de concentração de metano antes e depois da 
digestão (Chanakya et al., 1997).
Para reactores maiores, a produção é medida por deslocação de uma solução acidificada ou 
salinizada (Sawayama, 1997; Somayaji e Khanna, 1994; Kalia e Joshi, 1995; Marzano et 
all, 1981; Stenstrom, 1983), ou então com soluções básicas para reter o CO2 sob a forma 
de bicarbonato e contabilizar apenas o metano (Rintala, 1995; Szikriszt et al., 1988; 
Takashima e Sugawara, 1990; van Lier, 1993).
O biogás tem uma composição bastante complexa, e por isso os métodos de análise têm de 
ser ajustados caso se trate dos componentes dominantes (CH4 e CO2) ou outros 
constituintes vestígiais como o ácido sulfídrico (H2S) (Kalia e Joshi, 1995), ou o 
hidrogénio (H2), compostos orgânicos (terpenos) (Sinclair e Kelleher, 1995), que podem 
apresentar uma importância desproporcionada em relação à sua representatividade na 
composição do biogás, por provocarem maus cheiros e corrosão de alguns equipamento. O 
método mais rápido para determinar os componentes principais (CH4 e CO2) é a 
cromatografia gasosa, usando colunas de vários tipos (aço, ferro ou sílica gel) e hélio como 
gás de arraste (Beckers, 1970; Callaghan, 1999; Cecchi, 1991). 
Nos reactores piloto, as medições têm de ser obrigatoriamente contínuas, devido às 
elevadas produções verificadas (Kayhanian e Rich, 1996). Mas medir a produção e 
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composição do biogás em contínuo, é algo que só pode ser conseguido recorrendo a 
tecnologia avançada (Cecchi, 1991; Pavan, et al., 2000; Pavan, 1994), ou com um 
equipamento de recolha de amostras para posterior análise (Ten Brummeler, 1989; Ten 
Brummeler e Koster, 1990). 
No presente estudo foram usadas duas abordagens completamente diferentes para 
quantificar as produções e concentrações dos componentes no biogás: 
? Nos ensaios descontínuos, usou-se a soda para absorver o CO2 e contabilizar apenas o 
metano, por deslocamento do líquido; 
? Nos ensaios contínuos foi utilizado um medidor de gás húmido e a determinação da 
percentagem de metano foi efectuada num cromatógrafo, cujas características podem 
ser consultadas no Anexo. 
3.7.4. Alcalinidade 
Embora se tenha já provado que na ausência de AOVs, a digestão anaeróbia pode decorrer 
a pH 6 (Ferguson, 1983), manter o reactor acima dos limites mínimos em condições de 
operação normais é essencial (Koster, 1988), e para isso as determinações de alcalinidade 
são importantes.  
A alcalinidade ao bicarbonato (titulação até pH 5,8) e a alcalinidade total (titulação até pH 
4,3) (Griffin e Raskin , 1998), são distinguidas em alguns ensaios, mas o normal é usar o 
último valor como referência. As determinações da alcalinidade em reactores anaeróbios 
tratando FORSU são efectuadas segundo o “Standard Methods” (Mtz-Vviturtia, 1995; 
Oleszkiewicz, 1994; Wujcik e Jewell, 1980), depois de alterar o referencial de volume para 
massa. Esta dificuldade pode ser ultrapassada pelo uso do sobrenadante da amostra 
(Cecchi, 1991; Laclos, 1997; Poggi-Varaldo, 1997b), opção que pode induzir erros 
significativos por eliminar uma parte da amostra, onde se concentra muita alcalinidade. 
A incorporação de alcalinidade artificial nos reactores é um aspecto criticado por alguns 
investigadores (Koster, 1988), e as quantidades variam muito com o tipo de resíduo e 
tecnologia utilizada, havendo referências para aplicações de 1 g(NaHCO3).L
-1
(alimentação) 
(Rintala, 1995) ou 0,06 kg (NaHCO3).kg
-1(ST) (Ten Brummeler, 1989). O uso de sais de 
cálcio, não é recomendado por originar incrustações no reactor, diminuindo o seu 
desempenho (Ferguson, 1983). 
Neste estudo a alcalinidade foi determinada pelo método 2320 da 18ª edição do Standard 
Methods (1992) (APHA, 1992) usando um eléctrodo de pH (descrito no Anexo), com a 
diferença de terem sido usados 10 gramas de amostra diluídas até aos 50 ml, e não um 
volume de amostra entre 20 e 50 ml. 
3.7.5. pH
Também neste caso existem normas nacionais (Szikriszt et al., 1988), derivadas das 
normas internacionais para águas residuais (APHA, 1992), as quais são as mais 
vulgarmente utilizadas para estas determinações (Dinsdale et al., 2000; Rao e Seenayya, 
1994; Mtz-Viturtia et al., 1989). 
   Comportamento de reactores anaeróbios tratando                     64                        a fracção orgânica dos resíduos sólidos urbanos
A melhor forma de determinar o pH em amostras de resíduos sólidos é diluir as amostras 
com a mesma quantidade de água (Wujcik e Jewell, 1980), ou 90% da massa final (ASTM, 
1989), mas o pH também pode ser determinado directamente com um potenciómetro 
dependendo do teor de sólidos e da fluidez dos resíduos (Callaghan, 1999; Ten Brummeler, 
1993). A única forma de evitar as diluições é fazer a determinação no sobrenadante das 
amostras (Cecchi, 1991), o que nem sempre é possível antes de centrifugar. 
O método usado nos ensaios efectuados neste estudo foi o método D4980-89 (ASTM, 
1989) da ASTM (American Society for Testing Materials), por ser o mais propício para a 
determinação do pH em resíduos, quer se trate de amostras líquidas, semisólidas ou 
sólidas. Este método apresenta duas alternativas básicas: 
? O método A de baixa sensibilidade, com uso de papel indicador. Usado como um teste 
preliminar no acompanhamento dos reactores contínuo e semi-contínuo, para 
identificar a premência em fazer uma determinação mais precisa, caso se verifique 
uma descida brusca dos valores de pH. 
? O método B com sensibilidade elevada (+- 0,1 unidade). O pH é determinado com um 
eléctrodo de pH, regularmente calibrado por três soluções tampão até os valores lidos 
não oscilarem mais que 0,05 unidades, e corrigido para as temperaturas das amostras 
usando soluções padrão pré-preparadas a pH 4, 7 e 9 unidades. 
O pH das amostras era determinado imediatamente após colheita de amostras, para evitar 
possíveis alterações devidas a permutas de gases com a atmosfera, diluindo-se a amostra 
com 90% de água (v/v) e agitando a uma velocidade constante. As características do 
eléctrodo estão descritas no Anexo. 
3.7.6. AOV's
É possível determinar os AOV’s por titulação (Hills e Roberts, 1982), que é um método 
muito expedito e fácil de aplicar na ausência de equipamento instrumental (Griffin e 
Raskin, 1998), mas devido aos erros associados, tem caído em desuso perante a 
cromatografia (Kayhanian e Rich, 1996). Para que as análises possam ser efectuadas em 
cromatógrafos, há necessidade de separar o líquido da parte sólida (O'Keefe et al., 2000; 
Wujcik e Jewell, 1980). Caso a concentração de sólidos não permita obter o filtrado 
facilmente, pode-se diluir a amostra com água destilada antes de filtrar (Ten Brummeler, 
1993; Ten Brummeler e Koster, 1990), fazendo as necessárias correcções nos cálculos 
finais.
Os AOVs são geralmente determinados com recurso a um cromatógrafo de gás, variando 
principalmente o tipo de coluna e de detector usado (Veeken e Hamelers, 2000; Wujcik e
Jewell, 1980; Walter, 1983), assim como o programa de temperatura que varia conforme os 
equipamentos (Mtzvitutia, 1995). 
Neste trabalho as amostras de AOVs foram preparadas por centrifugação e o sobrenadante 
acidificado com ácido fórmico para conservação no frigorífico. Na determinação foi usado 
um cromatógrafo de gás (GC) com um detector de ionização de chama, com o Hélio como 
gás de arraste, e usando uma coluna Porapack, conforme as condições definidas no Anexo. 
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3.7.7. Amónia
Embora a forma não ionizada da amónia seja muito mais tóxica que a forma ionizada, a 
determinação das concentrações das duas formas em separado não é comum, a não ser 
quando se dispõe de eléctrodos específicos para amónia (Hills e Roberts, 1982; Vinzant, 
1990). Neste trabalho a amónia foi determinada na globalidade, com um equipamento 
específico (“Kjelthec system”) de destilação semelhante ao descrito no método 4500-NH3 
da 18ª edição do Standard Methods (1992) (APHA, 1992), e especificado no Anexo.
3.8. Necessidades em nutrientes 
As necessidades nutricionais das bactérias envolvidas no processo anaeróbio não variam 
muito, mas nem todos os resíduos orgânicos têm a capacidade de as suprir, factor 
importante em estudos laboratoriais onde são usados substratos simulados e com 
composição simplificada, que pode não fornecer todos os elementos essenciais ao 
crescimento microbiano e sem os quais não há uma degradação e completa estabilização 
dos resíduos. Embora o processo de co-digestão minimize muitas das possíveis 
necessidades que possam estar relacionadas com um dos co-substratos (Griffin e Raskin , 
1998; Wart et al., 1987), a verdade é que continuam a existir alguns microelementos como 
o Cobalto (Co), essencial para a produção de enzimas específicas (Plaza, 1996), que pode 
continuar a ser deficitário. 
Na bibliografia há referência a uma multiplicidade de soluções de nutrientes, desde os 
extractos de levedura com 50mM K2HPO4 (Clarkson e Xiao, 2000; Rivard, 1990; Vinzant, 
1990), até outras soluções mais complexas com vários sais de cálcio e magnésio, 
microelementos como o cobalto, ureia, agentes complexantes como o EDTA (Sawayama, 
1997) e até vitaminas (Adney et al., 1989; Llabrés-Luengo e Mata-Alvarez, 1988). Nestes 
ensaios optou-se por soluções de nutrientes testadas em estudos realizados anteriormente 
(Capela et al, 1999) sendo adicionado 1ml.kg-1(alimentação) das três soluções cuja 
composição é a seguinte: 
? Solução de micro nutrientes: 
FeCl3.6H2O ------------------------------------------------------------------ 2454 mg/L 
CoCl2.6H2O ------------------------------------------------------------------ 2000 mg/L 
MnCl2.4H2O ------------------------------------------------------------------ 500 mg/L 
CuCl2.4H2O ------------------------------------------------------------------ 30 mg/L 
ZnCl2 ------------------------------------------------------------------ 50 mg/L 
H3BO3 ------------------------------------------------------------------ 50 mg/L 
(NH4)6Mo7O24.4H2O ------------------------------------------------------------------ 90 mg/L 
EDTA ------------------------------------------------------------------ 1000 mg/L 
NiCl2.6H2O ------------------------------------------------------------------ 50 mg/L 
? Solução de macro nutrientes 1: 
NH4Cl ------------------------------------------------------------------ 170 mg/L 
KH2PO4 ------------------------------------------------------------------ 37 mg/L 
? Solução de macro nutrientes 2: 
CaCl2.2H2O ------------------------------------------------------------------ 8 mg/L 
MgSO4.4H2O ------------------------------------------------------------------ 9 mg/L 
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3.9. Conclusões
? Os constrangimentos verificados no processo de recolha e caracterização de resíduos 
orgânicos levaram à opção de reduzir o âmbito a um restaurante típico da cidade de 
Aveiro.
? Preparou-se uma FORSU simulada para usar nos ensaios laboratoriais realizados 
posteriormente, como forma de garantir homogeneidade e reprodutibilidade dos 
resultados.
? Na preparação dos substratos usados nos ensaios desenvolveu-se uma metodologia, 
baseada em equipamento muito comum e de fácil manuseamento. Foram usadas 
soluções ricas em nutrientes como sais de azoto, fósforo entre outros compostos, de 
modo a evitar qualquer carência deste tipo. 
? No arranque teve-se em atenção a relação substrato/inóculo (S0/X0), para que as 
cinéticas obtidas fossem comparáveis entre si. 
? O controle dos reactores foi feito com base no pH, alcalinidade, AOVs, teor STV e 
CQO. Foi sempre controlada a temperatura dos reactores, carga orgânica aplicada e 
tempo de retenção hidráulico (TRH). 
? A generalidade das análises foi feita com base no “Standard Methods for the 
examination of water and wastewater da APHA, com algumas alterações. 
4. - ENSAIOS DE 
BIODEGRADABILIDADE
- reactores descontínuos 
    68
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4.1. Enquadramento 
A escolha entre um sistema de tratamento de resíduos sólidos orgânicos por via seca ou via 
húmida está dependente do balanço entre as vantagens e desvantagens inerentes às duas 
opções. A decisão vai depender muito do desempenho dos dois processos para cada 
situação específica, razão pela qual neste estudo foi avaliado o comportamento de reactores 
tratando misturas de dois resíduos orgânicos em proporções preestabelecidas: lamas 
secundárias (LS) e fracção orgânica dos resíduos sólidos urbanos (FORSU). Embora nos 
ensaios de biodegradabilidade descritos na bibliografia também tenham sido 
experimentadas diferentes proporções destes dois substratos (Cecchi, 1990; Demirekler e
Middle, 1998), o teor de sólidos no reactor não era controlado e variava conforme as 
proporções e a humidade de cada co-substrato. Os ensaios descritos neste capítulo visam 
discernir a influência de cada um destes dois parâmetros (proporção de cada co-substrato e 
teor de sólidos no reactor) no desempenho do processo de digestão anaeróbia, uma 
necessidade de investigação reconhecida por diversos autores (Demirekler e Anderson, 
1998; Hamzawi e Kennedy, 1998).
Até agora foram identificadas algumas vantagens na adição de lamas secundárias a um 
reactor anaeróbio utilizado no tratamento de FORSU: um melhor balanço de nutrientes 
(Hamzawi e Kennedy, 1998; Mata-Alvarez et al., 2000) e um menor risco de instabilidade 
na fase de arranque (Cecchi, 1990; Demirekler e Middle, 1998). Estas vantagens ainda não 
foram relacionadas com o teor em sólidos das misturas, pelo que os ensaios realizados no 
âmbito deste estudo podem dar um contributo positivo. 
Com efeito, a concentração de sólidos no reactor é um dos parâmetros mais importantes no 
dimensionamento de digestores anaeróbios, principalmente para definir o equipamento de 
bombagem, a carga orgânica aplicável, o tempo de retenção hidráulico e o volume útil, 
pelo que foi reconhecida a necessidade de investigar o processo de co-digestão em 
reactores com diferentes teores de sólidos (Schmidell e Craveiro, 1986). A mistura de 
diferentes co-substratos permite identificar a influência dos vários tipos de compostos 
orgânicos no processo através das suas diferentes cinéticas de degradação (Cecchi et al.,
1991a) e da alteração nas propriedades físicas da mistura, pela inclusão de diferentes 
quantidades de cada um desses co-substratos. 
4.2. Objectivos
Com o desenvolvimento da série de ensaios descritos pretendeu-se avaliar o desempenho 
dos reactores, de modo a encontrar os sinergismos entre teor de sólidos e mistura dos dois 
substratos e estudar a biodegradabilidade e a contribuição para a estabilidade do processo 
de cada um desses componentes (FORSU e LS), e mais especificamente: 
? Estudar o comportamento de reactores descontínuos relativamente à remoção de 
matéria orgânica medida como CQO e STV; 
? Estudar o perfil de produção específica de metano e relacioná-lo com a degradação 
dos diferentes tipos de compostos; 
? Avaliar os efeitos de instabilidade devidos ao balanço entre AOV’s e pH na fase 
crítica de arranque, em função das condições pré-definidas;
? Comparar a performance dos processos de co-digestão de baixo (2%), médio (10%) e 
elevado (20%) teor de sólidos. 
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4.3. Estabelecimento das condições de arranque 
Foram realizados ensaios preliminares com o objectivo de ajustar a metodologia a utilizar 
na operação dos reactores descontínuos, de modo a definir a matriz experimental e as 
condições de arranque a usar à posteriori com os dois tipos de resíduos orgânicos. Nestes 
ensaios foi identificado o inóculo a utilizar, a quantidade de inóculo e quantidade de sais 
tampão. 
4.3.1. Tipo de inóculo 
A ausência de digestores anaeróbios de FORSU em funcionamento em Portugal, aquando 
do início dos ensaios, levou a que se optasse pelo uso de inóculos provenientes de 
digestores anaeróbios de lamas de ETAR’s como a solução mais adequada. Para optar 
entre um inóculo proveniente de digestores de lamas aquecidos e não aquecidos, foram 
efectuados ensaios de actividade metanogénica a esses dois tipos de inóculo. 
As metodologias utilizadas por diversos autores nos ensaios de actividade metanogénica 
variam principalmente nas proporções entre os diferentes ácidos orgânicos voláteis 
(AOVs) adicionados. Alguns autores usam proporções de acetato:propionato:butirato
(1:1:1 em CQO) (van Lier, 1993), enquanto outros utilizam proporções diferenciadas 
destes três AOVs (2:1:1 em CQO) (Ghosh e Henry, 2000). Para além disso, os testes de 
actividade metanogénica podem ser feitos apenas com uma adição pontual dos AOVs ou 
através de adições sucessivas (Ghosh e Henry, 2000). Nestes ensaios preliminares foi 
usado apenas acetato, sendo adicionado de uma única vez no início do processo de 
digestão.
Os dois inóculos foram caracterizados previamente em termos de teor de sólidos e de 
CQO. Os ensaios efectuados foram realizados misturando o inóculo (1 g(STV).l-1) com 
uma solução de micronutrientes e duas soluções de macro nutrientes, cada uma na 
proporção de 1 ml.kg-1(tal qual), uma solução redutora (0,1 g(Na2S.9H2O).g-1(STV),
carbonato de sódio (1g(NaCO3).g-1(STV)) e acetato (3,84 g(AcA).g-1(STV)). Os testes 
ocorreram a 37ºC sob agitação magnética, durante um período mínimo de 15 dias, até 
cessar a produção de biogás. 
Os resultados apresentados na Figura 4.1 demonstram a maior actividade metanogénica do 
inóculo proveniente do digestor não aquecido, com uma actividade máxima de 41 ml 
(CH4).g-1(STV).dia-1 (0,117 g(CH4-CQO).g-1(STV).dia-1), enquanto que as lamas do 
digestor mesofílico apresentam valores mais baixos e de cerca de 26 ml (CH4).g-1
(STV).dia-1 (0,074 g(CH4-CQO).g-1(STV).dia-1). Estes valores são semelhantes aos obtidos 
noutros estudos com culturas não enriquecidas, como é o caso das lamas granulares 
retiradas de um UASB não aquecido tratando lixividado onde se obteve 18-53 ml (CH4).g-
1(STV).dia-1 (0,05-0,15 g(CH4-CQO).g-1(STV).dia-1) (Ghosh e Henry, 2000), e 
ligeiramente inferior aos obtidos com estrume de agropecuária e lamas secundárias onde se 
obtiveram valores de 66 e 64 ml (CH4).g-1(STV).dia-1 respectivamente (Valcke et al.,
1983), conforme se verifica na Tabela 4.1. 
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Figura 4.1 Resultados dos ensaios de actividade metanogénica efectuados com acetato para os 
dois inóculos testados
Tabela 4.1 Valores bibliográficos e resultados das determinações de actividade dos inóculos 
testados
Tipo de inóculo Temp. Actividade Referência 
 (ºC) ml(CH4).g-1(STV).dia-1
Culturas Axénicas:    
     Methanosarcina barkeri 37 1048  Valcke et al. (1983) 
    Culturas acetoclásticas enriquecidas 35 745 - 3020  Valcke et al. (1983) 
Lamas secundárias 30 64  Valcke et al. (1983) 
Estrume de uma pecuária 30 66 Valcke et al. (1983) 
UASB não aquecido tratando lexividado 35 18-53 Ghosh e Henry, (2000) 
Lamas do reactor não aquecido 37 41  Este estudo 
Lamas do reactor aquecido 37 26  Este estudo 
As razões para se ter verificado uma menor capacidade de adaptação do inóculo mesofílico 
podem ser devidas à maior sensibilidade da biomassa mesofílica às alterações ocorridas 
durante o processo de recolha, transporte e preparação do inóculo. Algo menos gravoso se 
verificou no caso do inóculo psicrofílico, uma vez que as temperaturas de transporte, 
armazenamento e manipulação não são muito diferentes das verificadas no interior dos 
reactores.
4.3.2. Quantidade de Inóculo 
Alguns autores adicionam sempre um volume fixo de inóculo em estudos de co-digestão 
com várias misturas de resíduos, quer mantenham constante o teor de STV final dessas 
misturas (Owens et al., 1993), quer obtenham um teor final de STV variável (Hamzawi e
Kennedy, 1998; Chynoweth e Pullammanappallil, 2000), o que no último caso pode 
introduzir erros na interpretação de resultados.
Por outro lado, a quantidade e a qualidade de inóculo a utilizar são factores importantes 
para a performance e estabilidade do processo de digestão anaeróbia. Num reactor 
descontínuo, em que o inóculo tem de ser adicionado com a alimentação, a razão máxima é 
de 0,5 para evitar a acidificação do reactor devido ao desenvolvimento rápido das bactérias 
acidogénicas (Chynoweth e Pullammanappallil, 2000). Como o estabelecimento de valores 
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para esta razão não é consensual, foram planeados alguns testes de actividade 
metanogénica para a definição de uma razão substrato/inóculo que permitisse uma 
operação estável e eficiente dos reactores anaeróbios durante a sua exploração. 
Dado o elevado número de combinações possíveis para a mistura de FORSU e LS, foi 
considerado que a razão substrato/inóculo que possibilitasse um arranque eficiente nas 
condições mais desfavoráveis seria também aquela razão que assegurava nas outras 
situações o mesmo tipo de arranque. De acordo com a bibliografia (Ten Brummeler et al.,
1992), a situação mais desfavorável foi considerada o arranque de baterias só com FORSU, 
pelos maiores riscos de acidificação que a elevada concentração de compostos facilmente 
biodegradáveis provenientes deste resíduo origina. 
Assim, foram efectuados 5 ensaios (Tabela 4.2) de modo a testar a possibilidade de 
conjugar o teor de sólidos no reactor com a quantidade de inóculo necessário para 
estabelecer um arranque equilibrado. O inóculo foi crivado numa rede de malha 0,2 mm 
para eliminar a maioria dos inertes e das impurezas presentes, algo que não diminuiu o teor 
de biomassa activa, pelo facto de a maior parte dos microorganismos se encontrarem 
aglomerados na fracção entre os 0,45?m - 0,1mm (Travesco, 1988).  
Estes ensaios foram realizados em triplicado em reactores de 2 litros, com adição de duas 
soluções de macronutrientes e uma de micronutrientes, na proporção de 1 ml.kg-1 (talqual),
para além de uma solução de bicarbonato de sódio na proporção de 0,1 g(NaHCO3).g-1 
(STVamostra).  
Tabela 4.2 Razão substrato/inóculo (Rs/i) e ST da FORSU, inóculo e de mistura 
Parâmetro 1º Ensaio 2º Ensaio 3º Ensaio 4º Ensaio 5º Ensaio 
(Rs/i)STV(subs.)/STV(inóculo)  36,6 18,3 9,1 4,6 2,3 
% Massa Forsu (tal qual) 91% 84% 72% 56% 39% 
% Massa Inoculo (tal qual) 9% 16% 28% 44% 61% 
ST da misrtura (reactor) 23% 22% 20% 18% 16% 
ST (%) STV (%) STV (% ST) 
FORSU 24,1 20,6 86,0   
Inóculo 11,0 5,8 53,2   
Os melhores resultados foram obtidos no reactor com a razão substrato/inóculo mais baixa 
(Rs/i=2,3) (Figura 4.2). No entanto, como nessa proporção seria impossível atingir o teor 
de sólidos de 20% no interior do reactor (Tabela 4.2), especialmente juntando as LS, 
optou-se pela razão substrato/inóculo de 4,6, sendo que posteriormente vai-se tentar 
equilibrar o processo com o aumento dos teores de substâncias tamponizantes, ou seja, sais 
de NaHCO3 e KHCO3, aumento que foi necessáruio avaliar uma vez que a razão de 
substrato/inóculo de 4,6 produzia ainda acidificação dos digestores anaeróbios. 
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Figura 4.2 Evolução das produções específicas de metano em função da razão subtrato 
inoculo (Rs/i) 
4.3.3. Poder tampão 
A adição de sais tamponizantes foi assim também avaliada nos ensaios preliminares, em 
termos da estabilidade do pH e dos efeitos previsíveis de toxicidade pelo ião Na+.
Assim, foram calculadas as proporções de bicarbonato de sódio a adicionar (NaHCO3) para 
estabilizar o processo, de modo a que os valores limite de toxicidade do ião sódio (Na+)
não fossem ultrapassados: 3500-5500 mg(Na+).l-1 (Griffin e Raskin, 1998; Sosnowski et
al., 2003) ou 8000 mg (Na+).l-1, caso haja uma aclimatização prévia da biomassa (Shin et
al., 2001). Para evitar os potenciais efeitos de toxicidade, optou-se ainda pela adição 
conjunta com bicarbonato de potássio (KHCO3). A adição do ião K+ tem um efeito de 
sinergismo positivo na toxicidade do ião Na+, permitindo o aumento dos seus níveis de 
concentração sem evidenciar toxicidade. 
Estes ensaios foram feitos em duplicado, também em reactores de 2 litros, usando apenas 
FORSU e inóculo na relação de 4,6 g(STV(substrato)).g-1(STV(inóculo)), e um teor de sólidos 
próximo de 20%, de acordo com as condições descritas na Tabela 4.3. 
Tabela 4.3 Quantidades de sais tampão usadas nos ensaios de biodegradabilidade 
Parâmetro Unidades 1º ensaio 2º ensaio 3º ensaio 4º ensaio 5º ensaio
Bicarbonato de sódio g(NaHCO3).g-1(STVad.) 0,1 0,1 0,1 0,1 0,15 
Sódio mg(Na+).kg-1(talqual) 3 900 3 900 3 900 3 900 5 900
Alcalinidade (NaHCO3) mg(CaCO3).kg-1(talqual) 17 000 17 000 17 000 17 000 26 000
Bicarbonato de potássio g(KHCO3).g-1(STVad) 0 0,1 0,15 0,17 0,17 
Potássio mg(K+).kg-1(talqual ad) - 5 600 8 400 9 600 9 600 
Alcalinidade (KHCO3) mg(CaCO3).kg-1(talqual) - 14 400 21 600 24 500 24 500
Alc. total adicionada mg(CaCO3).kg-1(talqual) 17 000 31 400 38 600 41 500 50 000
Alc. total adicionada mg(CaCO3).kg-1(ST) 120 0004 220 000 270 000 290 000 350 000
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Os testes foram dados por concluídos quando se conseguiu obter um arranque estável dos 
reactores, o que foi atingido para as proporções de 0,15 e 0,17 g.g-1(STVreactor) de NaHCO3
e KHCO3 respectivamente, conforme pode ser comprovado na Figura 4.3. 
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Figura 4.3 Evolução das produções específicas de metano em função do teor de alcalinidade 
adicionada
4.4. Ensaios de biodegradabilidade 
Os ensaios de biodegradabilidade obedeceram à matriz experimental representada na 
Tabela 4.4, tendo sido efectuadas três séries de ensaios em termos de ST no interior do 
reactor (2, 10 e 20%) e diferentes razões de mistura dos dois resíduos (FORSU e LS). 
Tabela 4.4 Matriz experimental dos ensaios de biodegradabilidade
             FORSU (%ST) 
ST (%) 0% 25% 50% 75% 100% 
2
10
20 ª ª 
ª Impossível atingir o teor de sólidos devido ao grau de humidade das lamas secundárias 
As misturas de FORSU e de lamas secundárias (LS) usadas nos diferentes ensaios tiveram 
por base as características de cada um destes substratos e do inóculo, em termos de CQO, 
ST, STV e alcalinidade, conforme os dados constantes na Tabela 4.5. 
Tabela 4.5 Características básicas dos co-substratos usados na mistura e do inóculo 
CQO ST STV Alcalinidade               Parâmetro 
Substrato mg(O2).kg-1(ST) mg(ST).kg-1(talqual) % de ST mg(CaCO3).kg-1(ST) 
FORSU 1 300 246 000 90 40 000 
Lamas Secundárias 1 200 111 000 69 9 500 
Inóculo 900 100 000 52 7 500 
Na execução laboratorial, cada condição expressa na Tabela 4.4, constituiu uma bateria de 
reactores descontínuos. Cada bateria era constituída por doze reactores de 1 litro (incluindo 
o branco), e foi operada durante 130 dias, de modo a garantir uma elevada decomposição 
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dos compostos orgânicos em termos de remoção de STV e de CQO, assim como a máxima 
produção de metano. 
O arranque e operação dos reactores descontínuos compreenderam as seguintes fases:
? Preparação das quantidades de inóculo e de cada um dos resíduos necessários para 
cada reactor; 
? Mistura dos vários componentes nas proporções pretendidas e diluição com água 
destilada conforme a concentração de sólidos totais a atingir no interior do reactor; 
? Adição de solução redutora, na razão de 20 mg (Na2S.9H2O).g(STV)-1;
? Adição de alcalinidade na razão de 0,15 g(NaHCO3).g-1(STV) e 0,17 g(KHCO3).g-1 
(STV);
? Adição de uma solução de micronutrientes e duas de macronutrientes, na razão de 1 
ml.kg-1(talqual);
? Ajuste do pH entre 7,0 e 7,1 através da adição de HCl ou NaOH concentrados; 
? Borbulhamento com N2 (gasoso) durante 5 minutos para remover o O2 do interior dos 
reactores e selagem imediata dos mesmos; 
? Colocação dos reactores em banho termostatizado (35-37ºC) e ligação ao sistema de 
medição de biogás.  
Cada reactor foi carregado com 0,7 kg da mistura dos vários componentes nas condições 
estabelecidas para cada ensaio. Durante o decorrer da experiência, e por cada bateria de 
reactores, foi aberto em média um reactor por semana, tendo em consideração a análise da 
tendência das cinéticas de degradação. Antes da tomada das amostras o conteúdo do 
reactor era homogeneizado. 
4.4.1. Montagem experimental 
Para ensaios de biodegradabilidade com teores de sólidos entre 12 e 15%, alguns autores 
defendem o uso de reactores com apenas 160 ml, desde que agitados continuamente (Lay, 
1997 e Okamoto, 2000), enquanto outros optam por reactores de 5 litros para garantir uma 
maior representatividade dos resultados (van Lier, 1993). Tendo em conta as características 
específicas dos resíduos a tratar, optou-se pelo uso de reactores em vidro de 1 litro, 
montados segundo o esquema representado na Figura 4.4.  
Para a recolha e medição do biogás produzido foi usado o método do volume deslocado de 
água. Para o efeito, os reactores foram ligados a frascos borbulhadores e destes à ampola 
de medição, preferencialmente?com tubos de teflon para minimizar as fugas. Os tubos de 
silicone isolados com parafilme foram apenas usados nas zonas onde é necessária uma 
maior flexibilidade das tubagens. 
O primeiro borbulhador foi usado apenas para evitar o retorno de soda para os reactores em 
situações de instabilidade do processo. O segundo borbulhador continha até 4 cm de altura 
de solução de Hidróxido de Sódio na concentração de 2N para remover o CO2 do biogás, e 
assim ser contabilizado apenas o metano produzido. Nas ampolas de medição usou-se 
apenas água destilada.
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Figura 4.4 Esquema da montagem experimental dos reactores descontínuos 
Cada um dos reactores foi amarrado a uma estrutura de agitação através de varões roscados 
e bases em esferovite, e mergulhado num banho termostatizado a 37ºC. Cada reactor era 
apenas retirado quando da sua abertura para análise do conteúdo. Para garantir uma maior 
reprodutibilidade nos resultados foi necessário desenvolver um sistema de agitação, dada a 
importância da agitação do conteúdo dos reactores, principalmente nas misturas com teor 
de sólidos mais elevados, onde as dificuldades de transferência de massa são maiores (van 
Lier, 1993). 
4.4.2. Resultados experimentais 
Para cada bateria de reactores, representando uma condição experimental de acordo com o 
estabelecido na Tabela 4.4 foi adoptado um procedimento experimental que consistiu na 
medição do volume de metano produzido ao longo do tempo e na realização de análises a 
vários parâmetros (pH, alcalinidade, STV, CQO, AOVs e amónia) do conteúdo de cada 
reactor após a sua abertura. 
Com os resultados analíticos obtidos, foram determinados os parâmetros experimentais 
objecto de análise: redução de STV e redução de CQO (expressos em percentagem face 
aos valores iniciais), produção específica de metano (PEM) e produção volumétrica de 
metano (PVM). Os resultados experimentais obtidos para cada teor de sólidos e para as 
diferentes proporções de FORSU e LS estão expressos na Tabela 4.6.
Dada a complexidade e multiplicidade dos resultados obtidos, a análise dos resultados 
individuais de cada reactor e bateria é de difícil interpretação, caso não se utilizem formas 
de conjugar a globalidade dos resultados em plataformas gráficas que possam sintetizar e 
condensar a informação sem prejuízo da objectividade da análise. A plataforma gráfica 
escolhida foi um gráfico a três dimensões.  
Desta forma, decidiu-se apresentar primeiro a comparação dos resultados máximos obtidos 
no fim da operação, para a totalidade dos ensaios realizados, numa superfície de resposta 
3
1
Legenda:  
??caixa do banho termostatizado  ??Reactor   ? tubagem de biogás ?? borbulhadores 
??sistema de medição do metano ??motor de agitação   ? base da estrutura de agitação 
2
56
7
24
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aproximada por uma equação quadrática. Só depois foram analisadas individualmente as 
evoluções temporais das performances individuais das várias baterias, em conjuntos 
correspondentes aos três teores de sólidos estudados (2, 10 e 20% ST). 
Tabela 4.6 Valores máximos dos parâmetros obtidos nos vários ensaios experimentais 
TS (%)                                 FORSUParâmetros 0 25 50 75 100 
PEM (l(CH4).g-1(STV)ad *---- *---- 0,067 0,145 0,054 
PVM (l(CH4).l-1(reactor) *---- *---- 8,5 18,2 6,6 
Redução STV (%) *---- *---- 33 35 30 
20% 
Redução CQO (%) *---- *---- 26 43 32 
PEM (l(CH4).g-1(STV)ad 0,094 0,078 0,171 0,176 0,290 
PVM (l(CH4).l-1(reactor) 7,3 4,0 12,6 11,1 15,3 
Redução STV (%) 33 31 50 54 29 
10% 
Redução CQO (%) 32 36 55 55 61 
PEM (l(CH4).g-1(STV)ad 0,084 0,123 0,196 0,350 0,396 
PVM (l(CH4).l-1(reactor) 1,2 1,5 2,6 3,3 6,7 
Redução STV (%) 34 40 53 66 62 
2%
Redução CQO (%) 45 32 66 83 75 
*Para estas proporções não foi possível atingir o teor de sólidos pretendido devido à humidade das lamas secundárias 
Para cada uma das variáveis estudada, os resultados obtidos foram usados para ajustar uma 
superfície de resposta que representasse o comportamento dos reactores, em função das 
diferentes misturas de FORSU e LS a diferentes teores de sólidos. A superfície de resposta 
com melhor ajuste é dada pela função quadrática expressa pela equação 4.1. 
2
22,2
2
11,1212,122110)( xxxxxxzE ?????? ?????? 4.1
 x1 teor de sólidos totais no reactor (%) 
 x2 teor de FORSU (% base seca) 
?i,j coeficientes antagónicos e sinergísticos
O coeficiente ?0 representa o valor mínimo que a superfície de resposta atinge para cada 
um dos parâmetros, enquanto ?1 e ?2 representam respectivamente a influência isolada do 
teor de sólidos e de FORSU, no valor final da superfície de resposta. ?1,1 e ?2,2 representam 
também a influência do teor de ST e de FORSU, mas de uma forma mais marcada pelo 
facto de estarem multiplicados pelo quadrado das variáveis respectivas (x1 e x2). O 
coeficiente ?1,2 é o único que representa a influência dos dois parâmetros quando 
conjugados (teor de ST e de FORSU) no resultado final da equação quadrática.  
Os valores para os coeficientes da superfície de resposta representativa da influência de 
cada um dos quatro parâmetros em estudo no comportamento dos reactores encontram-se 
expressos na Tabela 4.7. Os valores negativos dos coeficientes correspondem aos efeitos 
antagónicos relativos à %FORSU e/ou %ST no resultado final dos vários parâmetros 
analisados (PEM, PVM, redução de STV e redução de CQO). Os valores positivos 
correspondem a efeitos sinergísticos. 
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Tabela 4.7 Coeficientes estimados para as superfícies de resposta relativo ao período de 110 
dias
Parâmetro PEM PVM STV CQO
l CH4.g-1(STV)ad l CH4.l-1(reactor) (%) redução (%) redução 
?0 5,7x10-2 -3,5 34 38
?1 4,3x10-4 1,5 -1,1 -6,0x10-1
?2 3,3x10-3 9,4x10-2 6,9x10-1 6,3.x0-1
?1,2 -3,0x10-4 1,0x10-3 -1,8x10-2 -1,5x10-2
?1,1 3,2x10-4 -5,0x10-2 4,5x10-2 -1,8x10-2
?2,2 8,1x10-6 2,3x10-4 -4,0x10-3 -2,0x10-3
r 0,926 0,805 0,872 0,798
Pela substituição dos valores dos coeficientes na equação 4.1, é possível calcular o valor da 
superfície de resposta para qualquer ponto (Ez), permitindo assim correlacionar o 
desempenho dos reactores em função do teor de sólidos e de FORSU sem a influência dos 
valores experimentais mais discordantes. 
O coeficiente de correlação foi calculado pela comparação dos valores experimentais com 
os valores obtidos pela equação que define a superfície de resposta. A correlação mais 
elevada verifica-se para a produção específica de metano (0,926), o que indica haver uma 
maior aproximação dos valores da superfície de resposta aos pontos experimentais, pelo 
contrário, é a redução de CQO que apresenta a menor aproximação aos pontos 
experimentais, com um valor de r de apenas 0,798. 
4.4.2.1.Produção de metano 
Da análise dos valores experimetais da produção específica de metano (PEM) para todos 
os ensaios (Tabela 4.6), verifica-se que o valor máximo foi de 0,396 l(CH4).g-1(STV)ad
obtido na bateria a 2% ST com 100% FORSU. No entanto, embora os melhores resultados 
fossem obtidos com a bateria contendo o menor teor de sólidos e o maior teor de FORSU, 
ocorreram várias instabilidades do processo devido ao abaixamento do pH, e diversas 
tentativas de arranque do reactor tiveram de ser feitas nestas condições, em resultando do 
aumento muito acentuado dos AOVs. Os reactores tiveram de ser reiniciados várias vezes 
antes que fosse possível obter um arranque estável, o que só foi conseguido com uma 
maior adição de sais tamponizantes (0,20 kg(Na/K HCO 3).kg-1(STV)ad). Esta situação
ocorreu também nos ensaios a 10 e a 20% ST com 100% de FORSU. Assim, os ensaios 
que tiveram as condições de arranque mais favoráveis na globalidade dos parâmetros 
foram os realizados com 2% ST e 75% FORSU (base ST), tendo sido obtido o valor de 
0,350 l(CH4).g-1(STV)ad para a produção específica de metano (PEM). 
A Figura 4.5 representa os vários tipos de superfícies de resposta obtidas para o parâmetro 
PEM, quando aplicadas a diferentes períodos de tempo experimentais, e traduz a influência 
da razão FORSU/LS e da % de ST naquele parâmetro. Da sua análise (110 dias) verifica-se 
que a PEM aumenta com o aumento da proporção de FORSU para os ensaios a 2 e a 10% 
de ST. Nos ensaios a 20% de ST acontece precisamente o contrário, indiciando-se aí o 
efeito benéfico da adição de LS ao processo da digestão de FORSU, nestes teores de 
sólidos. Para períodos mais curtos este efeito não é tão visível havendo um aumento da 
produção específica de metano com o aumento da proporção de lamas secundárias. 
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Figura 4.5 Superfícies de resposta representando a produção específica de metano (PEM) em 
função do teor de sólidos e da percentagem de FORSU para vários períodos de tempo 
experimentais.
Tendo em atenção o valor negativo do coeficiente ?1,2 na Tabela 4.7 em conjunto com a 
observação do gráfico da Figura 4.5 pode-se concluir que o aumento do teor de sólidos em 
conjunto com o aumento do teor de FORSU não favorece a PEM, parâmetro que atingiu 
um mínimo na superfície de resposta (0,090 l(CH4).g-1(STV)ad para 110 dias de digestão) 
   Comportamento de reactores anaeróbios tratando                     80                        a fracção orgânica dos resíduos sólidos urbanos
quando a percentagem de FORSU e de ST foi máxima (100% FORSU e 20% ST), por ser 
difícil à biomassa suportar os elevados níveis de AOVs produzidos, e que advêm dos altos 
teores de matéria orgânica facilmente biodegradável a que o processo é submetido no 
arranque.
No extremo oposto do gráfico (período de 110 dias) verifica-se que a diminuição do teor 
de sólidos, em conjunto com a diminuição do teor de FORSU, também origina uma 
diminuição do PEM (0,078 l(CH4).g-1(STV)ad) para os reactores com LS e a 2% ST.  
A superfície de resposta para os 110 dias de digestão atinge um máximo, facilmente 
observável na Figura 4.5; para 100% de FORSU e 2% de ST com um valor de PEM de 
0,420 l(CH4).g-1(STV)ad Em condições intermédias de percentagem de FORSU e de ST, 
atingem-se valores de PEM entre 0,135-0,160 l(CH4).g-1(STV)ad, e depois atinge valores 
mais elevados para 0% de FORSU e 20% de ST com valor de PEM de 0,230 l(CH4).g-1
(STV)ad.
Da análise dos resultados da Tabela 4.7 e da superfície de resposta (110 dias) representada 
na Figura 4.5, pode concluir-se que nos ensaios com maiores teores de FORSU (superiores 
a 25%), há diminuição do PEM com o aumento do teor de sólidos, para os ensaios 
efectuados apenas percentagens de FORSU inferiores observa-se uma tendência inversa, 
obtendo-se um aumento da produção de biogás com o aumento do teor de sólidos. 
Conforme demonstrado na superfície de resposta representada (Figura 4.5) referente ao 
tempo de operação (10 dias) o máximo de PEM foi de 0,150 l(CH4).g-1(STV)ad para os 
ensaios com 100% FORSU e 2% ST e o mínimo de 0,050 l(CH4).g-1(STV)ad para o valor 
mais baixo de FORSU e mais elevado de ST. A partir dos 30 dias de ensaio a superfície de 
resposta começa a apresentar configurações muito semelhantes, atingindo um máximo de 
0,350 l(CH4).g-1(STV)ad, que representa já cerca de 80% do valor máximo obtido para o 
tempo de 110 dias. 
Na Figura 4.6 estão representadas as superfícies de resposta da produção volumétrica de 
metano (PVM), em que para períodos de 110 dias é evidente o aumento dos valores de 
PVM com o aumento do teor de sólidos das misturas e com o teor de FORSU. Nesta 
superfície de resposta os valores oscilam desde 1,0 l(CH4).kg-1(reactor) para os ensaios
com lamas secundárias, a 2% ST até um máximo de 16 l(CH4).kg-1(reactor) para o ensaio 
a 20% ST. Também é observável no contorno do gráfico, e no valor negativo do 
coeficiente ?1,1 da equação quadrática, os efeitos antagónicos do aumento muito acentuado 
do teor de sólidos no reactor. 
O valor positivo do coeficiente ?2 evidencia o aumento nos valores de PVM com o 
aumento do teor de FORSU, devido ao elevado potencial metanogénico deste resíduo, 
verificado principalmente nos ensaios com teor de sólidos mais baixos.  
A máxima produção volumétrica de metano (PVM) é um parâmetro importante para a 
comparação entre diferentes tipos de reactores anaeróbios, por indicar de uma forma 
simples os limites do reactor relativamente à produção de metano (Koster, 1988; 
Chynoweth, 1991; O'Keefe et al., 1993). Na superfície de resposta do gráfico da Figura 4.6 
verifica-se que o máximo de produção de metano se situa para percentagens de FORSU 
próximas de 100% e teores de sólidos menores que 20%. 
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Experimentalmente o máximo valor para o PVM foi obtido nos ensaios com teor de 
FORSU de 75% e 20% ST, situação que a superfície de resposta não reproduz por 
existirem valores mais baixos (em condições de ST e FORSU) que impedem um melhor 
ajuste da superfície de resposta. 
Nos períodos de digestão iniciais (até aos 10 dias), os valores não ultrapassam os 4 
l(CH4).l-1(reactor) e a forma da superfície e muito achatada. A partir dos 30 dias de 
digestão a superfície começa a ter um máximo na zona correspondente a teores de sólidos 
intermédios (10% ST e 100% FORSU), situação que vai evoluindo com aumentos 
sucessivos dos valores máximos de 8, 13 e 15 l(CH4).l-1(reactor), para tempos de digestão 
de 30, 60 e 90 dias de digestão. O máximo correspondente aos 110 dias de digestão 
encontra-se no gráfico, numa zona correspondente a teores de sólidos de 10%, prova que a 
produção de biogás é diminuída nas baterias por via seca (20 %ST) (Figura 4.6), para estes 
tempos de digestão. 
A influência da proporção de FORSU no comportamento dos reactores descontínuos 
tratando misturas de lamas secundárias e FORSU é ainda mais evidente na análise da 
evolução temporal, ao longo do período de operação, conforme pode ser constatado pela 
análise dos gráficos da Figura 4.6 e Figura 4.7. 
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Figura 4.6 Superfícies de resposta da PVM para os ensaios com diferentes proporções de 
FORSU e de teores de sólidos para vários tempos de operação 
Em diversos estudos já foi verificado que as cinéticas de produção de metano são mais 
elevadas nos primeiros 9 dias para misturas com percentagens elevadas de FORSU 
(Kayhanian e Rich, 1996; Demirekler e Middle, 1998). Alguns estudos identificaram duas 
fases distintas, com cinéticas específicas: uma primeira fase relativa a substâncias 
facilmente biodegradáveis (aprox. 4 dias) e outra posterior relativa a substâncias mais 
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recalcitrantes (17-22 dias) (Hamzawi e Kennedy, 1998). No presente estudo para as 
baterias a 2% ST, foram também comprovadas estas fases: a primeira, correspondendo à 
degradação de compostos facilmente biodegradáveis, ocorre nos primeiros 2 dias para as 
baterias com mais de 75% FORSU e nos primeiros 10 dias para teores de FORSU até 50 
%, enquanto a segunda fase decorre entre o 10º e o 40º dia, conforme pode ser observado 
na Figura 4.7.
Da análise da Figura 4.7 verifica-se que a evolução nas produções de metano nos primeiros 
5 dias é semelhante para todas as baterias operadas a 20%ST, enquanto nos ensaios a 2% 
ST, as baterias comportam-se de modo diferente desde o início. As semelhanças nos 
ensaios com maior teor de ST justificam-se pelo facto de nesta fase inicial o processo ser 
limitado não pelo substrato mas pela capacidade da biomassa em degradar a grande 
quantidade de compostos facilmente biodegradáveis disponíveis em excesso nessas 
baterias. A partir do 10º dia nos reactores a 2% ST e até ao final da digestão, verifica-se 
que a componente mais responsável pela produção de metano (valores de PEM) é a 
FORSU, em todos os ensaios, pelo que as baterias com maior quantidade de FORSU 
apresentam os valores mais elevados de PEM. Para as baterias apenas com LS obtiveram-
se sempre valores mais baixos de produção específica de metano.  
No que se refere aos ensaios com 10% ST, verifica-se que as baterias com uma 
percentagem de FORSU igual ou superior a 50% apresentaram uma produção final muito 
semelhante ao verificado para os ensaios com 2% de sólidos, com os valores mais elevados 
de PEM para os ensaios com maior quantidade de FORSU. Para os ensaios a 20% ST 
verifica-se uma resposta muito tardia, devido a problemas de inibição em conjugação com 
dificuldades de acesso ao substrato por parte da biomassa, conforme verificado nos ensaios 
de Veeken e Hamelers, (2000).  
Da análise da evolução temporal e dos valores finais pode inferir-se que tanto o aumento 
do teor de lamas secundárias como do teor de sólidos origina uma diminuição nas 
produções específicas de metano (l(CH4).g-1(STVad).dia-1), tendo os melhores resultados 
sido obtidos para a bateria a funcionar com 2% ST e 100% FORSU, com uma produção de 
0,320 l(CH4).g-1(STVad).dia-1) ao fim de apenas 30 dias de operação. No entanto ao fim de 
um período de 40 dias a bateria com 2% ST e 75% FORSU apresenta uma performance 
muito semelhante, sem sofrer os efeitos de inibição pelos AOVs verificados na anterior, o 
que torna estas últimas condições preferíveis.  
Conforme os ensaios atingem teores de sólidos mais elevados (10 %ST) e menores 
proporções de FORSU (< 25%) mais difícil é observar as fases correspondentes aos 
compostos facilmente biodegradáveis e aos compostos mais recalcitrantes, pois as lamas 
secundárias, mais abundantes nestas misturas, apenas são ricas no último tipo de 
compostos. Do perfil de produção de metano observado na Figura 4.7 pode-se concluir, 
que a fase inicial do processo é dominada pela degradação dos compostos facilmente 
biodegradáveis e que a maior parte destes são provenientes da FORSU, pois conforme 
aumenta a proporção deste co-substrato aumenta também a cinética inical de produção de 
metano, principalmente nos ensaios com teores de sólidos inferiores a 10% (ST). 
   Comportamento de reactores anaeróbios tratando                     84                        a fracção orgânica dos resíduos sólidos urbanos
Figura 4.7 Evolução da PEM ao longo do tempo para as diferentes baterias  
0,000
0,050
0,100
0,150
0,200
0,250
0,300
0,350
0,400
0 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100 110 120 130
Dias
l(C
H
4)
.g
-1
(S
T
V
)a
d
100% FORSU
2% ST
75% FORSU
2% ST
50% FORSU
2% ST
25% FORSU
2% ST
0% FORSU
2% ST
2 % ST
0,000
0,050
0,100
0,150
0,200
0,250
0,300
0,350
0,400
0 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100 110 120 130
Dias
l(C
H
4)
.g
-1
(S
TV
)a
d
100% FORSU
10% ST
75% FORSU
10% ST
50% FORSU
10% ST
25% FORSU
10% ST
0% FORSU
10% ST
10 % ST
0,000
0,050
0,100
0,150
0,200
0,250
0,300
0,350
0,400
0 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100 110 120 130
Dias
l(C
H
4)
.g
-1
(S
TV
)a
d
100% FORSU
20% ST
75% FORSU
20% ST
50% FORSU
20% ST
20 % ST
   Comportamento de reactores anaeróbios tratando                     85                        a fracção orgânica dos resíduos sólidos urbanos
É ainda de referir que as variações na composição dos diferentes co-substratos usados em 
cada estudo e país, justificam em parte as diferentes conclusões encontradas na literatura, 
com respeito à mistura óptima entre FORSU e LS. Com efeito, os valores mais elevados 
para PEM foram obtidos em ensaios com as menores proporções de lamas testadas (Stroot 
et al., 2001; Cossu et al., 2003; Kayhanian e Rich, 1996), embora esteja sempre patente o 
efeito benéfico da adição das mesmas ao nível da estabilidade do processo. Com efeito, a 
digestão da FORSU sem co-substratos origina uma menor conversão de matéria orgânica 
em biogás, enquanto uma adição de lamas de ETAR entre 5% ST (Schmidell e Craveiro, 
1986) e 25% ST (Hamzawi et al., 1998; Hamzawi e Kennedy, 1998) provoca um aumento 
na produção de metano devido à obtenção de uma maior estabilidade dos reactores.  
Por outro lado, os hidratos de carbono, particularmente a celulose e o amido, são 
considerados os maiores responsáveis pelo PEM num processo de digestão anaeróbia de 
FORSU (Cecchi et al, 1991a). Os valores obtidos neste estudo para o PEM nos ensaios 
realizados com FORSU a 100% foram de aproximadamente 0,400 e 0,300 l(CH4).g(STV)-
1
ad, para os condições de 2 e 10% de ST respectivamente, verificando-se que estão 
próximos dos obtidos por Mosey (1981) para hidratos de carbono e por Lay (1997) para 
carne (Tabela 4.9). De igual modo verifica-se que os valores obtidos neste estudo são 
superiores aos obtidos para a FORSU separada mecanicamente (Owens et al., 1993), assim 
como para outros substratos com biodegradabilidades inferiores, conforme pode ser 
observado na Tabela 4.9 e na Tabela 4.8 para processos industriais. 
Os valores mínimos para o parâmetro PEM, obtidos neste estudo foram de 0,050 
l(CH4).g(STV)-1ad para a mistura com 100% FORSU e um teor de sólidos de 20% ST, e de 
0,080 l(CH4).g(STV)-1ad para a mistura com 100% de lamas secundárias e 2% ST. Estes 
valores são da mesma ordem de grandeza que os valores obtidos nos estudos de Owens et
al., (1993) para a FORSU separada mecanicamente, nos estudos de digestão anaeróbia de 
couve (Mosey, 1981) e para resíduos de jardim num reactor SEBAC (O'Keefe et al.,
(1993) (Tabela 4.8 e Tabela 4.9). Os valores obtidos para teores de sólidos inferiores a 
10% (ST) e para teores de FORSU superiores a 75% são igualmente comparáveis com os 
resultados dos ensaios de co-digestão apresentados na Tabela 4.10. 
Tabela 4.8 Produções de metano (PEM e PVM) e remoção de sólidos voláteis obtidos em 
algumas instalações industriais 
Processo TRH CO PVM PEM STV Referências 
dias kg(SV).m-3.dia-1
m3(CH4).
m-3.dia-1
m3(CH4).
kg(SV)-1 % remoção  
Valorga 15 12-15 4 0,23 45-50 Cecchi e Travesco (1988) 
Dranco 16-21 10-15 4,8-5,9 0,09 a 55 De Baere (2000) 
BIOCEL2 15 - - 0,18 50 Ten Brummeler (2000) 
SEBAC 21 6,4  0,16 36 O'Keefe et al. (1993)
SEBAC 42 3,2  0,19 50 O'Keefe et al. (1993)
SEBAC 1 42   0,07 19 O'Keefe et al. (1993)
SEBAC 2 108   0,22 a 0,25  Chugh e Chynoweth (1999) 
1 resíduos de jardim simulados
2 resíduos sólidos urbanos indiferenciados
a peso húmido
PVM – produção volumétrica de metano 
PEM - produção específica de metano
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Tabela 4.9 Produtividades de metano (PEM) a partir de diferentes componentes  
Substrato PEM Referências 
 l(CH4)/g(STV)ad
Celulose 0,371 Owens et al.(1993)
Resíduos de jardim  0,155 Owens et al.(1993)
Papel de escritório 0,369 Owens et al.(1993)
FORSU separada mecanicamente 0,222 Owens et al.(1993)
FORSU separada mecanicamente 0,215 Owens et al.(1993)
FORSU separada mecanicamente 0,045 Owens et al.(1993)
FORSU separada manualmente 0,205-0,186 Owens et al.(1993)
Carne 0,424 Lay (1997) 
Batata 0,203 Lay (1997) 
Couve 0,096 Lay (1997) 
Hidratos de carbono 0,390 Mosey (1981) 
Gorduras 1,030 Mosey (1981) 
Proteínas 0,510 Mosey (1981) 
4.4.2.2.Remoção de STV e CQO 
Os valores finais da remoção de sólidos totais voláteis obtidos dos ensaios realizados no 
âmbito deste estudo e a superfície de resposta relativa a este parâmetro para vários 
períodos de tempo estão representados na Figura 4.8 e Tabela 4.6. No gráfico 
correspondente ao período de 110 dias, pode ser verificado o aumento da remoção de 
sólidos totais com o aumento da proporção de FORSU, para teores de sólidos infeiores a 
20% ST, tendo o máximo de remoção de STV sido de 62% obtido nos ensaios realizados a 
2% ST e com 100% FORSU. Esta maior remoção de STV foi devida à presença de uma 
maior proporção de compostos facilmente biodegradáveis, à ausência de problemas de 
inibição nos ensaios com baixo teor de sólidos e às melhores condições de transferência de 
massa que estas misturas apresentam. 
Os valores mínimos de redução de STV (30 e 38%) são verificados nas regiões da 
superfície de resposta correspondentes aos teores mais elevados de sólidos (20% ST) e 
100% de FORSU, e nas condições opostas (0% FORSU e 2% ST). 
No gráfico da Figura 4.8 que representa o desempenho inicial dos reactores (até 10 dias) 
verifica-se o aumento da redução de STV com o aumento de FORSU; no entanto nesta fase 
apenas se atingem máximos de 22% de redução de STV. A partir dos 30 dias e até aos 90 
dias de operação o aumento da remoção com o aumento do teor de FORSU começa a ser 
mais notória. 
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Figura 4.8 Superfícies de resposta representando a remoção de sólidos totais voláteis em 
função do teor de sólidos e da percentagem de FORSU 
É verificado no gráfico da Figura 4.8 (tempo de digestão de 110 dias) que para teores de 
sólidos maiores ou iguais a 10% ST, os máximos são atingidos quando em co-digestão. Os 
valores experimentais mais elevados de redução de STV (Tabela 4.6) são obtidos quando 
os dois substratos se digerem conjuntamente, no ensaio com 75% FORSU e 2%ST, factos 
que consituem evidências de sinergismos no processo de co-digestão. O coeficiente ?1,2 da
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equação quadrática correspondente à superfície de resposta, é negativo (Tabela 4.7), 
evidenciando o efeito contraproducente do aumento conjunto do teor de FORSU e de 
sólidos totais na percentagem de redução de STV. O valor negativo do coeficiente ?2,2 em 
oposição com o valor positivo de ?2 mostra que quando a FORSU é adicionada numa 
percentagem muito elevada, tem um efeito nefasto no valor da redução de STV, ao 
contrário de quando é misturada numa proporção baixa.  
A evolução temporal dos vários reactores (Figura 4.9) demonstra que para além de se 
atingirem valores mais elevados, também as cinéticas de remoção são mais rápidas nas 
baterias a 2% ST onde se atingem remoções superiores a 50% ao fim de 30 dias, nas 
baterias com mais de 75% de FORSU. Para teores de sólidos de 10% ST estes valores de 
remoção são apenas atingidos ao fim de 60 dias enquanto para as baterias com 20% ST 
nunca são atingidas percentagens de remoção desta ordem de grandeza. 
Na Figura 4.9 é bem visível o aumento da percentagem de remoção de STV com o 
aumento da proporção de FORSU na mistura, e com a diminuição da percentagem de 
sólidos totais (%ST), no entanto os ensaios com 100% de FORSU apresentam 
genericamente, uma menor remoção de STV que os ensaios com 75% FORSU.  
Nas baterias com um teor de sólidos de 10% verifica-se um comportamento dos reactores 
semelhante ao verificado nas baterias a 2%ST, observando-se maiores remoções de STV 
com o aumento da percentagem de FORSU. Para os ensaios a 20% ST as diferenças entre 
as cinéticas de remoção de STV para as baterias com diferentes percentagens de FORSU 
não se fazem sentir tanto como nas baterias com menores teores de ST, notando-se apenas 
um ligeiro aumento na redução de STV nas baterias com proporções de FORSU iguais ou 
superiores a 75%. 
À semelhança do que acontece com a PEM, a remoção de STV é menor nos processos com 
maior teor de sólidos (20 %ST), tendência que se explica pela inibição na fase inicial da 
digestão. A baixa biodegradabilidade das LS leva a que os valores finais da remoção de 
STV (36 e 39% de redução) sejam baixos, essencialmente para teores de sólidos mais 
elevados (10 e 20%ST). 
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Figura 4.9 Evolução da remoção de STV ao longo do tempo para as diferentes baterias  
-
0,10 
0,20 
0,30 
0,40 
0,50 
0,60 
0,70 
0 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100 110 120 130
Dias
R
ed
uç
ão
 d
e 
ST
V
 (%
)
100% FORSU 
75% FORSU 
50% FORSU 
25% FORSU 
0% FORSU
100% FORSU
75% FORSU
50% FORSU
25% FORSU
0% FORSU
2% ST
-
0,10
0,20
0,30
0,40
0,50
0,60
0,70
0 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100 110 120 130
Dias
R
ed
uç
ão
 d
e 
ST
V
 (%
)
100% FORSU 
75% FORSU 
50% FORSU 
25% FORSU 
0% FORSU 
100% FORSU
75% FORSU
50% FORSU
25% FORSU
0% FORSU
10% ST
-
0,10 
0,20 
0,30 
0,40 
0,50 
0,60 
0,70 
0 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100 110 120 130
Dias
R
ed
uç
ão
 d
e 
ST
V
 (%
)
100% FORSU 
75% FORSU 
50% FORSU
100% FORSU
75% FORSU
50% FORSU
20% ST
   Comportamento de reactores anaeróbios tratando                     90                        a fracção orgânica dos resíduos sólidos urbanos
O desempenho a nível da produção de metano e remoção de matéria orgânica obtidas neste 
estudo, são bastante semelhantes aos valores referenciados na bibliografia em vários 
estudos de co-digestão, sendo apenas ultrapassados pelos ensaios de Stroot et al. (2001) e 
Kayhanian e Rich (1996) (Tabela 4.10), no tocante à remoção de STV. 
Tabela 4.10 Produção específica de metano (PEM) e remoção de sólidos totais voláteis (STV) 
para vários ensaios de co-digestão 
Proporções PEM STV Referência 
(%) mistura l(CH4).g(STV)-1ad (%) remoção 
LS * 0,360 28 Lafitte-Trouque e Forster (2000) 
15% LP e 8% LS 0,260 68 Stroot et al. (2001) 
15% LP e 8% LS 0,280 53 Griffin (1998) 
60% (LP e LS) 0,370 84 Kayhanian e Rich (1996) 
LP e LS * 0,300 57 Hamzawi e Kennedy (1998) 
25% LS 0,350 62 Este estudo a 2% ST 
*      Percentagem do co-substrato não definida 
(LS) Lamas secundárias   (LP) Lamas primárias
A remoção de matéria orgânica, medida em termos de CQO, segue também a mesma 
tendência que a remoção de STV ao longo de todas as experiências, verificando-se um 
aumento do seu valor quando a proporção de FORSU aumenta (Figura 4.10), estando de 
acordo com os resultados publicados por Mata-Alvarez (1990).
Para um tempo de operação de 110 dias os valores experimentais da redução de CQO 
atingem máximos de 83% para a bateria com 75% FORSU e 2% ST e mínimos (abaixo dos 
40% redução) em três situações diferentes: a 2 e a 10% de ST para teores de FORSU 
menores que 25%, e a 20% de ST para a bateria a 100% FORSU. Estas situações 
desfavoráveis podem ser explicadas pelas seguintes razões: nos dois primeiros a baixa 
biodegradabilidade das lamas secundárias pode ser determinante enquanto no terceiro caso 
as instabilidades verificadas em resultado da elevada percentagem de compostos 
facilmente biodegradáveis na mistura, podem explicar os baixos valores obtidos. 
À semelhança do verificado para a redução de STV, os valores negativos dos coeficientes 
?1,2 observados na Tabela 4.7 identificam como penalizador o aumento conjunto do teor de 
sólidos e de FORSU e o efeito antagónico de teores de FORSU muito elevados (?2,2).  
Na superfície de resposta correspondente aos 10 dias apenas se atingiu um pico de 25% de 
redução de CQO. É nos gráficos das superfícies de resposta correspondentes aos períodos 
de digestão superiores a 30 dias que são mais nítidos os aumentos da remoção de CQO dos 
reactores com maior teor de FORSU e menor teor de sólidos, diferença que vai diminuindo 
ligeiramente com o tempo de processamento até aos 110 dias, conforme pode ser 
verificado nos gráficos da Figura 4.10. O máximo da superfície de resposta situa-se nos 
80% de remoção para os reactores com 100% FORSU e 2% ST. 
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Figura 4.10 Superfícies de resposta representando a remoção de CQO para diferentes 
misturas de FORSU e lamas a várias concentrações de sólidos (2, 10 e 20% ST), ao longo do 
tempo.
Da análise da Figura 4.10 e Figura 4.11 verifica-se que a remoção de CQO ao longo do 
tempo aumenta com o aumento do teor de FORSU e com a diminuição da percentagem de 
sólidos totais. A tendência verificada nos ensaios a 2% ST esbate-se nos ensaios com 
maior teor de sólidos (10 e 20% ST), onde os resultados das baterias com mais de 50% de 
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FORSU apresentam valores menos díspares. A cinética de redução de CQO é mais elevada 
para os ensaios a 2% ST e mais baixa na bateria a 20% ST. 
As remoções de CQO de 80% são superiores às obtidas na digestão da FORSU em estudos 
anteriores (30%) (Schmidell e Craveiro, 1986). No entanto, uma comparação mais 
exaustiva com dados bibliográficos relativos à co-digestão destes resíduos em reactores 
descontínuos não é possível por falta de referências que apresentem dados em termos de 
CQO.
A elevada biodegradabilidade da FORSU, em grande parte devida à percentagem elevada 
de hidratos de carbono, foi já verificado em inúmeros estudos (Vinzant, 1990; Hamzawi e 
Kennedy, 1998; Stroot et al., 2001; Cossu et al., 2003; Kayhanian e Rich, 1996; Cecchi, 
1991), contrastando com as lamas secundárias cuja baixa biodegradabilidade só pode ser 
ultrapassada por pré-tratamentos ultrasónicos, mecânicos ou químicos, capazes de destruir 
as membranas bacterianas e libertar o conteúdo das células que formam estes resíduos (van 
Lier et al., 2001). De um modo geral, com o processo de co-digestão destes dois resíduos 
foi possível equilibrar estas características, melhorando a performance do processo de 
forma a favorecer a remoção de STV e CQO, mantendo a estabilidade do processo. 
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Figura 4.11 Evolução da remoção de CQO ao longo do tempo para as diferentes baterias 
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4.4.2.3.Ácidos orgânicos voláteis (AOVs) 
Os AOVs podem constituir um problema nos processos descontínuos pelo facto de estes 
ensaios exigirem cargas orgânicas elevadas no arranque do processo, para serem técnica e 
economicamente viáveis. 
Os ensaios realizados com 100% FORSU e para teores de sólidos mais elevados (10% e 
20% ST) foram os que apresentaram os maiores picos de AOVs, atingindo concentrações 
entre 25000 a 30000 mg(AcA).l-1, facto que se deve às elevadas quantidades iniciais de 
substratos facilmente biodegradáveis nesses reactores, comparativamente aos reactores 
operados a 2% de ST (Figura 4.12).
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Figura 4.12 Gráfico representativo dos picos de AOVs atingidos nos ensaios
Os ensaios realizados apenas com FORSU e com elevados teores de sólidos tiveram de ser 
repetidos várias vezes devido à instabilidade processual (descida brusca de pH para valores 
inferiores a 6,5). Este facto só foi ultrapassado pela adição de substâncias tampão acima do 
usado para as outras condições experimentais. A adição de doses elevadas destas 
substâncias tampão não conseguiu evitar que os valores de AOVs se mantivessem 
relativamente elevados durante a maioria do período de digestão (superior a 90 dias), como 
se pode verificar na Figura 4.13. 
Nos ensaios a 2% ST os níveis de AOVs aumentaram rapidamente até chegarem a um 
valor máximo entre 5º e 15º dia de operação, diminuindo até o valor mínimo (Figura 4.13). 
Os valores máximos obtidos (9000-10000 mg(AcA).l-1 corresponderam aos ensaios com 
uma percentagem de FORSU igual ou superior a 50%. 
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Figura 4.13 Evolução dos AOVs ao longo do tempo para as diferentes baterias 
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Os valores elevados de AOVs (entre 10000 e 30000 mg(AcA).l-1) das baterias com maior 
teor de sólidos (10 e 20%ST) apresentados na Tabela 4.11, mostram as condições críticas a 
que estes reactores são sujeitos, especialmente os que contêm apenas FORSU, condições 
que podem determinar inibição dos microorganismos e originar o fraco desempenho dessas 
baterias. No entanto, de acordo com Veeken e Hamelers (2000) generalizar uma relação 
directa entre os níveis elevados de AOVs e a toxicidade não é totalmente correcto, dado 
que o aumento dos níveis de AOVs nem sempre implica a falha do processo, desde que o 
pH seja controlado em valores neutros e estáveis. O que é consensual é que, mantendo o 
pH próximo da neutralidade, se diminui o aparecimento de espécies não ionizadas de 
AOVs, forma em que estes intermediários possuem maior toxicidade (Chugh e
Chynoweth, 1999), o que foi conseguido nas baterias que não tiveram problemas de 
acidificação. 
A Tabela 4.11 apresenta um resumo de alguns valores referidos na bibliografia para 
concentrações de AOVs inibitórias encontradas em diferentes processos de DA de FORSU. 
Os níveis de concentração em AOVs determinados nos reactores teste das baterias 
realizadas com 2% ST foram superiores aos valores limite de toxicidade referidos por 
Pavan et al., (2000), no entanto foi nestes ensaios onde se verificaram os melhores 
resultados indicando que a biomassa usada apresentava uma elevada resistência a estes 
níveis elevados de compostos. A elevada resistência da biomassa nos ensaios com maiores 
teores de sólidos também é de salientar, embora não seja tão surpreendente tendo em conta 
os elevados valores registados na bibliografia para condições operacionais por via seca 
(superiores a 15%ST).
Tabela 4.11 Valores dos picos de AOVs obtidos neste estudo e níveis indicativos de toxicidade 
Tipo de processo  AOVs     Unidades Referência 
Via húmida 6 300     mg (AcA).l-1 Pavan et al. (2000) 
Via seca 25 000   mg (AcA).l-1 Koster (1988) 
Via seca 40 000-50 000  mg (AcA).l-1 Veeken e Hamelers (2000) 
Este estudo 
                      FORSU 
Teor sólidos 0 25 50 75 100 
20% ST ----- ----- 19 200 22 600 24 000 mg (AcA).l-1  
10% ST 10 000 9 800 14 200 15 400 31 000 mg (AcA).l-1  
2%  ST 244 731 10 200 8 800 8 705 mg (AcA).l-1  
4.4.2.4.pH e alcalinidade 
A descida inicial de pH e posterior subida a partir do começo da produção de metano, 
verificado na maior parte dos ensaios realizados, principalmente nas baterias com mais de 
50% de FORSU (Figura 4.14), é geralmente indissociável dos processos de digestão de 
FORSU em reactores descontínuos conforme descrito na bibliografia (Brummeler et al.,
1992; Borzacconi et al., 1997). A análise do gráfico da Figura 4.14 relativo aos ensaios a 
2% ST, permite verificar que o valor mais baixo de pH foi atingido no ensaio com 50% 
FORSU (pH de 6), onde também foi atingido o pico de AOV’s mais elevado (10000 
mg(AcA).l-1), condições que ainda permitiram a recuperação posterior do reactor. Nos 
ensaios a 20% ST foi o mesmo tipo de bateria (50% FORSU) que atingiu os valores mais 
baixos de pH (pH 6,0), enquanto que a 10% ST foi a mistura com 100% FORSU que 
atingiu os menores valores e pH registados (pH 6,5).
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Figura 4.14 Evolução do pH ao longo dos ensaios para as diferentes baterias 
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A relação directa entre a estabilidade do processo de digestão anaeróbia (DA) e a adição de 
lamas secundárias é justificada por alguns autores pela alcalinidade fornecida pelas lamas 
de ETAR (Cecchi e Travesco, 1988). No entanto, outros autores (Kayhanian e Rich, 1996), 
e em particular este estudo não o confirmaram, devido a que a alcalinidade das lamas 
secundárias era muito baixa quando comparada com a alcalinidade da FORSU (Tabela 
4.5). Assim, em todos os ensaios foi necessário adicionar alcalinidade artificial para 
garantir a estabilidade dos reactores. O efeito de estabilização verificado neste estudo com 
o aumento da percentagem de lamas na mistura não deve portanto ser atribuído ao efeito da 
alcalinidade das lamas, mas sim devido à diluição da concentração de STV com compostos 
de baixa biodegradabilidade presentes nas lamas conforme referido por Cecchi (1990) e 
Demirekler e Anderson (1998). 
4.4.2.5. Ámónia 
A amónia afecta e pode inibir o processo de DA de duas formas: actuando na enzima 
responsável pela produção de metano, ou provocando um desequilíbrio na carga eléctrica 
das células (Callaghan et al., 2002). 
Da análise do gráfico da Figura 4.15 conclui-se haver dois factores a influenciar os teores 
de amónia: o teor de lamas e o teor de sólidos. Com efeito, as baterias com maiores níveis 
de amónia são as operadas com 100% LS, enquanto o aumento nos níveis de amónia com o 
aumento do teor de sólidos das baterias, é visível entre os ensaios a 2% ST e os ensaios a 
10 e 20% ST (Figura 4.15). 
Estes resultados estão de acordo com os resultados obtidos por Oleszkiewicz (1994) e Hills 
(1999). Os teores de amónia considerados inibitórios na bibliografia, embora não sejam 
consensuais, variam de 4000 a 7000 mg(N-NH3).l-1 (Lay, 1997; Oleszkiewicz, 1994), até 
9000 mg(N-NH3).l-1 (Shin et al., 2001), indicando que as concentrações verificadas (< 
3500 mg(N-NH3).l-1) em todos os reactores operados neste estudo não foram inibitórias. 
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Figura 4.15 Evolução dos níveis de amónia para as diferentes baterias 
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4.5. Conclusões
? A produção específica de metano (PEM), foi cerca de 5 vezes mais elevada (0,396 
l(CH4).g-1(STV)ad) nos ensaios com baixo teor de sólidos (2% ST) e proporções de 
FORSU superiores a 75%, em relação às misturas apenas com LS e baixo teor de 
sólidos (0,084 l(CH4).g-1(STV)ad).
? A fase inicial do processo é dominada pela degradação dos compostos mais 
biodegradáveis na sua maioria provenientes da FORSU, principalmente nos ensaios 
com teores de sólidos inferiores a 10% (ST). 
? No que diz respeito à remoção de matéria orgânica, verificou-se uma remoção de STV 
de 62 %, e uma remoção de CQO de 75 %, para os ensaios com mais de 75% FORSU 
e 2% ST, em contraposição com reduções de STV e CQO na ordem dos 40% 
verificadas nas baterias apenas com LS e mesmos teores de sólidos. Estes ensaios 
permitem concluir que a FORSU usada é mais biodegradável do que as lamas 
secundárias e que os sistemas por via húmida têm um melhor comportamento.  
? A generalidade dos máximos obtidos para o desempenho dos vários parâmetros é 
atingida para teores de FORSU superiores a 75%, no entanto, o facto de ocorrerem 
desequilíbrios processuais para 100% FORSU, leva a concluir ser tecnicamente mais 
eficiente o processo com 75% de FORSU, dado apresentar uma performance 
praticamente igual em termos de produção específica de metano e maiores remoções 
de STV e CQO, com maior estabilidade processual e sem necessidade das adições de 
grandes quantidades de alcalinidade artificial ao sistema conforme acontecia para as 
baterias com máximo teor de FORSU. 
? A adição de LS tem um efeito estabilizador na performance do reactor, uma vez que o 
decréscimo na proporção de LS para valores inferiores a 25% origina maior 
instabilidade, com uma descida rápida do pH e aumento brusco dos AOVs. Este efeito 
estabilizador é devido à diluição dos STV da mistura com compostos de baixa 
biodegradabilidade presentes nas LS e não devido à alcalinidade deste tipo de 
resíduos.
? Estes ensaios permitiram concluir acerca da maior viabilidade técnica dos sistemas 
com menor teor de sólidos, onde foram obtidos os melhores desempenhos em todos os 
parâmetros á excepção da PVM (produção volumétrica de metano), que me virtude da 
menor concentração dos susbtratos foi inferior 
? Os ensaios realizados permitiram constatar diferenças significativas no desempenho 
dos reactores em função do teor de sólidos e da percentagem de FORSU na mistura. 
De um modo geral foi igualmente comprovada a maior biodegradabilidade da FORSU 
simulada relativamente às lamas secundárias especialmente em reactores com baixos 
teores de sólidos, condições de humidade mais favoráveis ao processo. 
5. - ENSAIOS CONTÌNUOS E 
SEMI_CONTÌNUOS - 
reactores semi-contínuos e 
contínuos
            102
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5.1. Enquadramento 
Conforme já referido antes, os parâmetros mais importantes para classificar o tipo de 
reactor anaeróbio na digestão de resíduos sólidos são o número de fases e a concentração 
de sólidos totais no reactor (%ST), tendo grande impacto no custo, desempenho e 
fiabilidade de todo o processo (Lissens et al., 2001).
Os reactores usados nos processos por “via húmida” são do tipo “completamente 
misturados”, através de agitação mecânica ou injecção de biogás, enquanto os reactores 
usados nos processos por “via seca” não têm agitação mecânica (DRANCO) ou apenas 
usam injecção de biogás para promover alguma mistura (VALORGA), sendo geralmente 
do tipo plug-flow (Brinkmann e Luning, 2003).  
Existe uma maior variedade de processos por “via húmida”, devido ás variadas alternativas 
que possibilita a diluição prévia dos resíduos com água, dos quais os mais importantes em 
termos de capacidade instalada são os processos BTA (Alemanha) e BIOMET (Suiça).  
Os ensaios de biodegradabilidade descritos no capítulo 4, revestiram-se de grande 
importância no desenrolar dos ensaios contínuos e semi-contínuos, porque identificaram os 
teores de sólidos (2% ST) e de FORSU (75% FORSU) mais favoráveis ao processo e 
foram por isso fulcrais na definição das características do equipamento a utilizar, a nível de 
tamanho, configuração, sistema de alimentação e agitação do reactor. 
5.2. Objectivos
Com a operação dos reactores contínuo e semi-contínuo pretende-se estudar a viabilidade 
técnica do processo de digestão anaeróbia da mistura entre a fracção orgânica dos resíduos 
sólidos urbanos (FORSU) e lamas biológicas (LB), nomeadamente: 
? Avaliar a estabilidade do arranque nas condições definidas nos ensaios de 
biodegradabilidade em termos de teor de sólidos e de FORSU, e efeitos sobre a 
operação em contínuo 
? Estudar o comportamento de reactores relativamente à remoção de CQO e STV em 
função da carga orgânica aplicada 
? Avaliar a produção de biogás e metano nos reactores em função da carga orgânica 
aplicada
? Avaliar a influência do modo de alimentação no desempenho de um reactor anaeróbio 
a funcionar em co-digestão e tratando a mesma mistura de FORSU e LS. 
? Comparar globalmente o desempenho de reactores anaeróbios contínuos e semi-
contínuos em função da carga orgânica (CO) e parâmetros relacionados 
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5.3. Montagem experimental 
Neste estudo foram usados dois reactores de 60 litros (48 litros de volume útil) em aço 
inox, continuamente agitados, exemplificados no esquema da Figura 5.1. 
Figura 5.1 Esquema dos reactores contínuo e semi-contínuo (sem as estruturas 2 e 3) usados 
nos ensaios 
Ambos os reactores são compostos por um tubo de alimentação (1), em que se move o 
êmbolo durante a alimentação e carregamento. Esse movimento é accionado manualmente 
(reactor semi-contínuo), ou através do sistema mecânico de alimentação constituído pela 
caixa de desmultiplicação de velocidades (2) accionada pelo motor de baixa rotação (3) 
(reactor contínuo). O sistema de alimentação está isolado do corpo do reactor por uma 
válvula (passador de esfera) (4).  
O TRH aplicado ao reactor era regulado em função do comprimento útil usado no tubo de 
alimentação, o qual estava relacionado directamente com o volume de alimentação. A 
carga orgânica era controlada pelo TRH e também pela concentração em CQO da 
alimentação, tendo sempre o cuidado de não usar misturas de concentração superior a 18% 
(ST), devido ao risco de encravamento do sistema de alimentação em consequência da 
viscosidade da mistura, condicionalismos que impuseram limites em termos de CO e TRH 
aplicados ao reactor. 
O corpo dos reactores era constituído por uma cuba em inox de 60 litros de capacidade, 
ligada à tampa também em inox, por uma flange (5) selada com borracha e unida com 
parafusos a toda a volta. As pás de agitação (6) apoiam-se na tampa e no fundo reactor e 
abrangem todo o volume útil do reactor. A saída do digestato é feita próximo do fundo do 
reactor através de sifão (7) para permitir manter a pressão interna. A temperatura dentro de 
ambos os reactores era regulada por um termóstato provido com uma sonda (8) 
incorporada numa das entradas do reactor, que activava e desactivava a circulação de água 
termostatizada por uma serpentina de cobre, isolada por lã de vidro envolvendo todo o 
reactor. Para maior controle existia ainda um termómetro (9) no topo do reactor. 
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A saída de biogás era feita por um tubo através de uma válvula (10) colocada na parte 
superior da tampa do reactor. A saída de biogás pelo veio de agitação era impedida pela 
incorporação na tampa de um tubo a mergulhar no líquido do reactor. O biogás depois de 
recolhido do reactor passava pelo borbulhador que mantinha a pressão interna nos 15 mb e 
era de seguida contabilizado num medidor de gás húmido.  
5.4. Procedimento experimental 
À semelhança dos ensaios de biodegradabilidade e pelas mesmas razões de 
representatividade, foi usada FORSU simulada em todos os ensaios contínuos e semi-
contínuos. A preparação da FORSU não sofreu alterações significativas dado que a 
trituração usada nos ensaios descontínuos (< 1cm) coaduna-se perfeitamente com o 
funcionamento do mecanismo de alimentação dos reactores. As lamas aeróbias 
secundárias, assim como o inóculo anaeróbio foram recolhidos nas mesmas ETARs, sendo 
efectuadas todas as análises necessárias para a preparação da alimentação nas proporções 
requeridas, assim como as caracterizações dos vários componentes em termos de ST e 
STV.
O arranque dos reactores compreendeu as seguintes fases:
? Ligar o sistema de recirculação de água termostatizada; 
? Preparação da massa de inóculo e de cada um dos substratos; 
? Mistura dos vários componentes nas proporções pretendidas e diluição com água 
destilada conforme a concentração de sólidos totais a atingir; 
? Adicionar solução redutora na razão de 0,020 g (Na2S.9H2O).g-1(STV);
? Adicionar alcalinidade na razão de 0,15 g(NaHCO3).g-1(STV) e de 0,17 g(KHCO3).g-1
(STV);
? Adicionar solução de micronutrientes e de macronutrientes I e II, na razão de 1 ml.kg-1
(talqual), conforme indicado no capítulo 4; 
? Ajustar o pH entre 7,0 e 7,1 através da adição de HCl ou NaOH concentrados; 
? Fechar os reactores e ligar o sistema de agitação. 
O arranque destes reactores foi efectuado nas condições descritas para o arranque da 
bateria a 2% ST e com 75% de FORSU (Capítulo 4), tendo a alimentação sido iniciada ao 
fim de oito dias, com uma mistura de 25% (LS) e 75% (FORSU) (base seca), inicialmente 
com uma carga de 3 kg(CQO)m-3.dia-1 e um TRH de 30 dias, condições que foram sendo 
alteradas de acordo com a matriz constante na Tabela 5.1. 
Tabela 5.1 Condições operacionais impostas aos reactores contínuo e semi-contínuo 
Carga Orgânica TRH CQO da alimentação 
kg(CQO).m-3.dia-1 (dias) mg(CQO).kg-1 talqual alimentação)
Arranque 8 20.000 
3,20 30 96.000 
6,35 25 159.000 
8,89 20 178.000 
12,0 15 180.000 
14,1 12,5 176.000 
17,0 10 170.000 
19,0 10 190.000 
21,0 10 210.000 
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Dado que a concentração da alimentação estava limitada pelo teor de sólidos dos co-
substratos (FORSU 24%ST e LS 11%ST), e pela resistência do êmbolo da alimentação, o 
aumento da carga orgânica só foi conseguido com a diminuição progressiva do TRH até 
um mínimo de 10 dias. 
A alimentação dos reactores foi efectuada seguindo os mesmos procedimentos usados no 
arranque, exceptuando a adição de inóculo, com adições decrescentes de NaHCO3 e 
KHCO3 em função dos valores de alcalinidade do reactor, e com a inclusão dos seguintes 
procedimentos adicionais:
? Homogeneização de toda a mistura e enchimento do êmbolo de alimentação (Figura 
5.1), proporcionalmente ao volume de alimentação a fornecer; 
? Activação do sistema de accionamento mecânico do êmbolo (reactor contínuo) ou 
accionamento imediato e manual do mesmo (reactor semi-contínuo). 
As amostras foram recolhidas na saída do digestato do reactor ao longo de 24 horas, sendo 
uma média diária. Todas as análises foram feitas de acordo com o Standard Methods 
(APHA, 1995), excepto a concentração de AOV’s que foi medida com um cromatógrafo 
de gás com detector de ionização de chama (FID). O biogás foi continuamente medido 
com um medidor de gás húmido e a percentagem de metano foi analisada com um 
cromatógrafo de gás com detector de condutividade térmica (SRI 8610C).  
A carga do reactor só foi incrementada quando o seu desempenho se considerava em 
estado estacionário. Era considerado estado estacionário quando o resultado de quatro 
medições consecutivas da produção de biogás, e da remoção de STV e CQO não variava 
mais do que 15% e, ao mesmo tempo, os AOV’s apresentavam variações máximas de 20% 
nos seus valores. 
5.5. Resultados experimentais do reactor contínuo e semi-contínuo 
Os critérios usados para avaliar o desempenho dos reactores, exprimem a taxa máxima de 
reacção que estes conseguem suportar, e são representados principalmente pela carga 
orgânica aplicada (CO) em termos de kg(CQO).m-3(reactor).dia-1, e pela taxa de formação 
de produto, ou seja, o volume de metano produzido por volume de reactor m3(CH4).m-3
.dia-1. Estes parâmetros, juntamente com a produtividade específica de metano e a
percentagem de redução de STV e/ou CQO, definem o comportamento do processo de co-
digestão reflectindo assim o nível da actividade biológica de um determinado processo. Na 
avaliação do comportamento do reactor, o TRH tem de ser usado com alguma cautela dado 
reflectir o efeito de diluição.  
A carga orgânica máxima a que um reactor consegue operar com estabilidade é função de 
vários factores: concentração de biomassa, transferência de massa (substratos e bactérias) e 
da acumulação de substâncias inibitórias, nomeadamente os ácidos orgânicos voláteis 
(AOVs) e a amónia (NH3).
Por outro lado a análise dos resultados experimentais pode incidir no modo como os 
reactores respondem a alterações das condições operatórias (mudanças de carga orgânica) 
através da evolução temporal dos parâmetros de controlo, ou através do estabelecimento de 
correlações qualitativas/quantitativas entre variáveis e para os valores dos parâmetros em 
situação de estado estacionário. 
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5.5.1. Evolução temporal dos parâmetros de controlo 
A análise da evolução temporal incide nos seguintes parâmetros de controlo: produção de 
metano, percentagem e metano no biogás, percentagem de redução de CQO, percentagem 
de redução de STV, concentração de ácidos orgânicos voláteis (AOVs), alcalinidade, pH e 
amónia. 
5.5.1.1.Evolução da produção de biogás 
As evoluções temporais da produção de metano e da percentagem de metano no biogás 
para todas as cargas orgânicas aplicadas nos reactores contínuo e semi-contínuo, são 
apresentadas na Figura 5.2.
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Figura 5.2 Produção de metano e respectiva percentagem no biogás ao longo da operação dos 
reactores contínuo e semi-contínuo 
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Da análise da Figura 5.2 verifica-se que a produção de metano em ambos os reactores 
aumenta com o aumento da carga orgânica aplicada até a carga 17 kg(CQO).m-3.dia-1 em
ambos os reactores, embora o reactor semi-contínuo apresente menores valores de 
produção para todas as cargas aplicadas com excepção da carga 17 kg(CQO).m-3.dia-1 onde 
os valores obtidos em ambos os reactores são semelhantes. Verifica-se ainda que para a 
carga de 19 kg(CQO).m-3.dia-1 é mais penalizadora para o desempenho do reactor semi-
contínuo, enquanto que ambos os reactores responderem negativamente à carga de 21 
kg(CQO).m-3.dia-1, através de um abaixamento pronunciado na produção de metano 
(atingindo valores de produção de CH4 inferiores a 10 l(CH4).dia-1).
Os máximos de produção de metano foram atingidos para a carga orgânica de 17 
kg(CQO).m-3.dia-1 em ambos os reactores tendo mesmo ultrapassado uma vez os 160 litros 
no reactor contínuo. Embora se detectem diferenças no desempenho dos dois reactores, as 
mesmas não são significativas conforme será salientado na discussão dos resultados em 
estado estacionário. 
No que respeita á percentagem de metano no biogás, verifica-se em ambos os reactores um 
comportamento semelhante, com valores entre 55 e 65% para cargas orgânicas baixas (3 e 
6 kg(CQO).m-3.dia-1), cerca de 45 a 55% para as cargas entre 14 e 19 kg(CQO).m-3.dia-1.
Na mudança de carga 19-21 kg(CQO).m-3.dia-1 a percentagem de metano diminuiu 
drasticamente atingindo valores de 20% antes da ruptura do reactor. 
5.5.1.2.Percentagem de remoção de CQO e STV 
A Figura 5.3 representa a evolução da percentagem de remoção de CQO e STV nos 
reactores contínuo e semi-contínuo verificando-se que ambos os reactores apresentam 
evoluções muito idênticas, evidenciando a interdependência destes dois parâmetros (Figura 
5.3). As percentagens de remoção diminuem progressivamente com o aumento da carga 
orgânica aplicada, desde os valores próximos de 90% verificados nas cargas iniciais (3 
kg(CQO).m-3.dia-1) até valores da ordem de 50% para a carga de 19 kg(CQO).m-3.dia-1. A 
partir da carga 9 kg(CQO).m-3.dia-1 observa-se ainda que o reactor semi-contínuo
apresenta percentagens de remoção ligeiramente superiores às apresentadas pelo reactor 
contínuo (diferenças da ordem dos 5 a 10%), enquanto que para a carga de 19 kg(CQO).m-
3.dia-1 a situação se inverte. Na carga de 21 kg(CQO).m-3.dia-1 os valores apresentados não 
representam um estado estacionário e serão objecto de discussão posterior.
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Figura 5.3 Remoção de STV e CQO ao longo dos ensaios para todas as cargas  
5.5.1.3.Evolução dos Ácidos Orgânicos Voláteis 
Da observação da Figura 5.4 verifica-se que os níveis médios de ácidos orgânicos voláteis 
(AOVs) nos reactores laboratoriais rondaram os 500 a 1000 mg(AcA).l-1, nos diferentes 
estados estacionários obtidos, estando de acordo com os valores referidos na bibliografia 
(Lema, 1991). Ambos os reactores responderam positivamente aos vários aumentos da 
carga orgânica aplicada, acabando sempre por recuperar para os níveis de concentração 
verificados antes da perturbação, à excepção da cargas final (21 kg(CQO).m-3.dia-1) onde
os valores de AOVs subiram continuamente, não atingindo um estado estacionário e 
posterior acidificação dos reactores e a quebra do processo (Figura 5.8). 
A bibliografia respeitante a processos semelhantes de co-digestão, refere valores de 1200 
mg(AcA).l-1 (CO de 7 kg(STV).m-3.dia-1) (Kayhanian et al., 2003), cerca de 1000 
mg(AcA).l-1 em média e inibição aos 4500 mg (AcA).l-1 (Marique, 1989) enquanto outros 
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autores afirmam ser possível atingir 5500 mg (AcA).l-1 sem problemas graves de 
toxicidade (Demirekler e Anderson, 1998).  
Neste estudo verifica-se que os reactores entraram em ruptura quando os níveis de AOVs 
atingiram valores superiores a 3500 mg(AcA).l-1, o que está concordante com o referido 
por outros estudos. 
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Figura 5.4 Variação da concentração em Ácidos Orgânicos Voláteis (AOVs) ao longo dos 
ensaios para todas as cargas
5.5.1.4.Evolução da alcalinidade 
A alcalinidade em cada reactor experimental acompanhou a subida do teor de sólidos que 
ocorreu com o aumento da carga orgânica, tendo subido de 7000 mg(CaCO3).l-1 na carga 
de 3 kg(CQO).m-3.dia-1, para valores a rondar os  17000 mg(CaCO3).l-1 na carga de 17 
kg(CQO)m-3.dia-1 (Figura 5.5), mesmo reduzindo a quantidade específica de sais 
adicionada por unidade de STV. 
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Estes valores de alcalinidade foram sempre suficientes para impedir a acidificação do 
reactor à excepção do período final na carga máxima de 21 kg(CQO).m-3.dia-1, onde os 
níveis de alcalinidade não conseguiram impedir a acidificação do processo provocada 
pelos níveis de AOV’s verificados. 
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Figura 5.5 Variação da Alcalinidade e pH ao longo dos ensaios para todas as cargas
Apesar da proporção de sais tampão adicionada ter sido igual em ambos os reactores ao 
longo do processo experimental, o reactor contínuo manteve o nível de concentração de 
alcalinidade em valores elevados para as cargas superiores a 12 kg(CQO).m-3.dia-1
enquanto o reactor semi-contínuo apresentou uma descida acentuada nos valores de 
concentração para este parâmetro. Assim pode concluir-se que a alimentação em modo 
contínuo é mais favorável neste aspecto, o que pode possibilitar a redução na proporção 
destes sais tampão em ensaios futuros. 
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5.5.1.5. Evolução do ião amónio 
A Figura 5.6 apresenta a evolução dos níveis de ião amónio e a sua relação com a carga 
orgânica aplicada. Da sua análise verifica-se que os níveis de ião amónio, aumentaram com 
o aumento da carga orgânica até 17 kg(CQO).m-3.dia-1, altura a partir da qual foi observado 
um ligeiro decréscimo nos respectivos valores. 
Os valores evoluíram desde os 190 mg(N-NH4+).l-1 no início da operação até um máximo 
de 900 e 1100 mg(N-NH4+).l-1 no reactor contínuo e semi-contínuo respectivamente. Estes 
níveis superam os encontrados na bibliografia para processos por “via húmida”, onde os 
teores rondam os 522 mg(N-NH4+).l-1 em reactores semi-contínuos alimentados até carga 
orgânica de 10 kg(CQO).m-3.dia-1 (Marique, 1989), e assemelham-se mais aos encontrados 
para processos de co-digestão por “via seca”, 760-1230 mg(N-NH4+).l-1 (Kayhanian e
Rich, 1996). 
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Figura 5.6 Variação da concentração do ião amónio ao longo dos ensaios para todas as cargas  
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O facto de os níveis registados serem relativamente altos não implica que exista inibição, 
pois o tempo de adaptação foi bastante grande e não foram atingidos valores de pH 
elevados (pH> 8), aos quais a inibição é mais notória (Vermeulen, 1993). Por outro lado 
não existe um consenso na classificação dos níveis de toxicidade de um reactor, com 
registos a apontarem para valores de 600 mg(N-NH4+).l-1 (Kayhanian et al., 2003), 
enquanto outros autores indicam valores tão altos como 5000 mg(N-NH4+).l-1
(Oleszkiewicz, 1997). 
5.5.2. Avaliação do comportamento em estado estacionário 
Para que fosse possível fazer uma comparação entre os dois tipos de reactores, as 
condições de operação no reactor contínuo e no reactor semi-contínuo foram idênticas, 
com a carga orgânica a variar entre 3 e 19 kg(CQO).m-3.dia-1, e o TRH entre 30 e 10 dias. 
Os reactores tiveram desempenhos semelhantes em termos de remoção de sólidos totais 
voláteis (STV) e de carência química de oxigénio (CQO), tendo-se verificado uma menor 
produção específica de metano (PEM) no reactor semi-contínuo para as várias cargas 
testadas (Tabela 5.2).
Tabela 5.2 Resultados obtidos com a operação do reactor contínuo (C) e semi-contínuo (SC) 
Carga Orgânica TRH PVM PEM Metano Remoção 
(kg(CQO).m-3.dia-1) (dias) (L(CH4).reac.-1dia-1) (m3(CH4).ton-1(STV)) (%) CQO (%) STV (%)
 C SC C SC C SC C SC C SC 
3 30 45 35 377 320 63 55 87 83 88 85 
6 30 81 74 378 346 58 47 83 79 80 82 
9 20 109 95 320 301 54 51 75 74 74 72 
12 15 121 109 287 280 49 46 63 70 65 67 
14 12,5 138 117 298 263 46 44 62 64 64 62 
17 10 147 143 250 239 43 52 54 58 58 60 
19 10 136 119 227 180 47 46 53 43 56 48 
PVM- Produção volumétrica de metano                       C- reactor contínuo 
PEM- Produção específica de metano                         SC- reactor semi-contínuo 
5.5.2.1.Produção de biogás 
A produção diária de metano nos reactores contínuo e semi-contínuo aumentou com o 
aumento da carga orgânica aplicada, até à carga 17 kg(CQO).m-3.dia-1, carga a partir da 
qual o comportamento foi oposto, com uma diminuição mais acentuada no caso do reactor 
semi-contínuo (Figura 5.7).  
Da análise à Figura 5.7 verifica-se que a produção de metano aumentou até aos máximos 
de 147 e 143 litros por dia para os reactores contínuo e semi-contínuo respectivamente, 
enquanto a percentagem de metano no biogás variou entre 60 e 40%, para os dois tipos de 
reactores.
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Figura 5.7 Relação entre a produção diária de metano e a percentagem de metano no biogás 
em função da carga orgânica aplicada 
A concentração de CH4 no biogás depende de inúmeros factores. Neste estudo, em que os 
ensaios foram efectuados com um substrato de composição constante e em que o pH teve 
poucas variações, o teor de metano esteve mais influenciado pelos aumentos consecutivos 
de carga a que o reactor foi submetido. A diminuição da percentagem de metano de 60% 
para valores a rondar os 40% nas cargas máximas, não era espectável, tendo em conta os 
dados bibliográficos que, para estudos de co-digestão, apontam para valores a rondar os 
54% (Kiely, 1997) e mesmo valores superiores a 60% (Lafitte-Trouque e Forster, 2000; 
Lepisto e Rintala, 1995;Wellinger et al., 1993). 
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Figura 5.8 Produção volumétrica de metano (PVM) para o reactor contínuo e semi-contínuo 
Por outro lado os valores da produção volumétrica de metano (PVM) de 3,1 e 2,9 
m3(CH4).m-3.dia-1 obtidos para a carga de 17 kg(CQO).m-3.dia-1 (Figura 5.8), são 
superiores aos valores referidos na literatura para processos por “via húmida” e digestores 
de lamas de ETAR (2 m3(CH4).m-3.dia-1 e 0,6 m3(biogás).m-3.dia-1 respectivamente) 
(Rivard, 1990). As produções obtidas são também superiores às produções registadas para 
processos industriais de co-digestão por “via húmida” e por “via seca”, que atingem os 2,2 
m3(biogás).m-3(reactor).dia-1 (53% CH4) (Kubler et al., 2000; Kayhanian e Rich, 1996), 
sendo no entanto inferiores à capacidade de produção de 9,2 m3(CH4).m-3.dia-1 dos 
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processo por “via seca” como o processo DRANCO (De Baere, 2000), conforme os dados 
constantes da Tabela 5.3. 
O gráfico da Figura 5.9 representa a evolução da razão da variação da produção de metano 
e a variação de CO em função da carga orgânica aplicada conforme expressa pela equação 
5.1 (?PM/?CO). A razão ?PM/?CO diminuiu continuamente com o aumento de carga 
orgânica com uma diminuição brusca para cargas superiores a 17 kg(CQO).m-3.dia-1,
atingindo valores negativos em ambos os reactores. Este efeito negativo é consequência 
directa da ruptura das condições de estabilidade de operação dos reactores e indicativo da 
capacidade máxima operativa dos sistemas na produção específica de metano.  
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A produção específica de metano é um indicador da capacidade dos resíduos serem 
transformados em metano em condições anaeróbias, indicador que pode ser influenciado 
pela tecnologia utilizada na digestão anaeróbia. A produção específica de metano variou 
entre 180 e 377 m3(CH4).ton-1(STV), com o mínimo atingido no reactor semi-contínuo 
para a carga máxima e o valor máximo atingido para o reactor contínuo na carga mínima 
(Figura 5.10). O PEM apresenta um comportamento semelhante para os dois tipos de 
reactores, com uma diminuição dos seus valores com o aumento da carga orgânica 
aplicada, sendo que o reactor contínuo apresenta valores ligeiramente superiores aos do 
reactor semi-contínuo. 
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Figura 5.10 Produção específica de metano em função da carga orgânica aplicada 
Em termos de produção específica de metano os resultados obtidos estão em consonância 
com os máximos registados na bibliografia, assim como com os resultados dos ensaios de 
biodegradabilidade em reactores descontínuos de 1 litro. A bibliografia aponta para 
produções específicas de 130 m3(CH4).ton-1(STV) (TRH de 20 dias) (Oleszkiewicz, 1997), 
variações entre 170 e 340 m3(CH4).ton-1(STV) (Schmit e Ellis, 2001), e máximos entre 280 
e 400 m3(CH4).ton-1(STV) (15 dias TRH), num reactor a trabalhar longe da carga máxima 
(Mata-Alvarez, 1990). Neste tipo de análise é necessário considerar a influência da 
incorporação de resíduos mais ou menos biodegradáveis (Saint-Joly et al., 2000) e do teor 
de sólidos no reactor (Kayhanian e Hardy, 1994). 
A menor produção específica de metano verificada com o aumento da carga orgânica pode 
ser explicada pelos mecanismos metabólicos competitivos, que fazem com que perante 
muita abundância de substrato, apenas as fracções facilmente degradáveis sejam utilizadas 
pelas bactérias nas cargas mais elevadas (Cecchi et all., 1991a).
Para finalizar refira-se que cada tonelada de substrato produziu uma máximo de 64 
m3(CH4).ton.-1(peso talqual) no reactor contínuo. 
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5.5.2.2.Remoção de STV e CQO 
A remoção de matéria orgânica expressa como CQO, e a remoção de sólidos voláteis são 
igualmente objectivos da digestão anaeróbia da FORSU, assumindo actualmente os 
objectivos principais face à regulamentação Europeia para a deposição em aterro de 
matéria orgânica. A Figura 5.11 traduz a evolução da remoção de CQO e STV em função 
da carga orgânica. Da sua análise verifica-se que a remoção de STV diminuiu de 85 para 
48%, com o aumento da carga orgânica aplicada, o mesmo acontecendo para a remoção de 
CQO (de 83 para 43%), não havendo diferenciação significativa para os dois tipos de 
reactores utilizados. 
Tendo em consideração a tipologia do resíduos a tratar e a manutenção do TRH, o aumento 
da carga orgânica implicou igualmente um aumento da quantidade de sólidos adicionados 
aos reactores, o que se traduziu num aumento do teor de sólidos dentro do reactor de 2% 
até 12% para a carga máxima, valor que ainda se encontra dentro da gama de 
concentrações típicas para processos por via húmida. 
Dadas as características de funcionamento do reactor descontínuo, seria de esperar maiores 
remoções de STV e CQO neste tipo de reactor, pois o período de não alimentação poderia 
ser usado pelos microrganismos para degradar o substrato que se acumulava no reactor. No 
entanto, tal facto não se verificou, provavelmente devido ao facto de o TRH ser elevado, 
por isso impedir que diferenças desta ordem sejam visíveis.  
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Figura 5.11 Evolução do teor de sólidos nos reactores e da % de redução de STV e CQO em 
função da carga orgânica aplicada. 
Com efeito, alguns autores (Kayhanian e Hardy, 1994; Mata-Alvarez et al., 1993) referem 
que a melhor forma de comparar remoções de STV e CQO de diferentes resíduos, é 
garantir um TRH suficientemente elevado para permitir a redução de todos os 
componentes existentes nos resíduos e responsáveis pelas diferenças de 
biodegradabilidade. 
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Para um TRH de 20 dias (equivalente a uma carga orgânica de 9 kg(CQO).m-3.dia-1), os 
resultados obtidos nos reactores usados neste estudo foram superiores aos registados para 
reactores por “via seca” (Oleszkiewicz, 1997; Oleszkiewicz, 1994), o que evidencia a 
influência do teor de sólidos já comprovada nos ensaios de biodegradabilidade. Para as 
restantes cargas orgânicas aplicadas, os valores de remoção também são superiores aos 
valores registados na bibliografia (Cecchi, 1991b), aproximando-se, dos valores 
observados nos processos por “via húmida” (Kiely, 1997; Marique, 1989) (Tabela 5.3).
Na Figura 5.11 pode ainda observa-se o bom desempenho de ambos os reactores para as 
cargas orgânicas mais baixas (3 e 6 kg(CQO).m-3.dia-1), tendo sido obtidas remoções de
CQO e STV superiores a 80%, reflectindo assim o sucesso do modo de arranque a que os 
reactores foram submetidos. 
A carga máxima de 17 kg(CQO).m-3.dia-1 atingida neste estudo, já tinha sido referida em
sistemas por “via húmida”, mas a funcionarem a temperaturas termofílicas, para um TRH 
de 8 dias (Marique, 1989), enquanto em ensaios mesofílicos, e em co-digestão, apenas são 
referidos valores máximos de 10 kg(CQO).m-3.dia-1 (Lissens et al., 2001) e de  9 
kg(CQO).m-3.dia-1 por “via seca” (Kayhanian e Rich, 1996). Os valores obtidos neste
estudo aproximaram-se mesmo dos valores obtidos em processos de digestão por “via 
seca” tratando apenas FORSU, como é o caso dos processos DRANCO (De Baere, 2000) e 
BIOCEL (Verstraete e De Beer, 1995). 
As cargas orgânicas aplicadas aos reactores experimentais a funcionar em co-digestão de 
FORSU com LS, são bastante superiores às atingidas em digestores de lamas de ETAR’s, 
que rondam médias de 1,5 kg(CQO).m-3.dia-1 (Rubia et al., 2002), podendo atingir os 3 
kg(CQO).m-3.dia-1 (Verstraete e Vandevivere, 1999), ou então 5,2 kg(CQO).m-3.dia-1 para
digestores de lamas primárias (Demirekler e Anderson, 1998). O facto de as cargas 
orgânicas admitidas serem idênticas aos processos que usam apenas FORSU, parece 
indicar que a adição de LS nas proporções em causa não prejudica o desempenho destes 
processos de digestão anaeróbia. 
Estes resultados contrariam estudos anteriores, que afirmavam ser difícil operar um reactor 
para cargas superiores a 6 kg(CQO).m-3.dia-1, alimentado com teores de STV muito
elevados (>70% STV) e a funcionar em modo semi-contínuo por via húmida (menores que 
14,2 % ST) (Pavan et al., 2000), dado que a operação foi equilibrada para cargas até 19 
kg(CQO).m-3.dia-1 usando misturas de co-substratos com teores de STV semelhantes. 
Na digestão anaeróbia de resíduos sólidos é normal não haver diferenças significativas no 
desempenho de reactores para TRH entre 25 e 17 dias (Travesco, 1986), enquanto que para 
TRH inferiores 9 dias pode haver perda de biomassa superior à sua produção (“wash out”) 
(Cecchi e Travesco, 1988). Esta situação ocorreu neste estudo, quando os reactores foram 
operados a uma carga orgânica de 21 kg(CQO.m-3dia-1, o que correspondia a um TRH de
8 dias, situação em que não houve estabilização dos reactores e se deu a falência do 
processo.
À semelhança do que acontece neste estudo, a comparação entre os sistemas contínuos 
(Kubler et al., 2000; Schmit e Ellis, 2001) e semi-contínuos (Kiely, 1997; Marique, 1989; 
Poli et all, 1986; Rivard, 1990) apresentada na Tabela 5.3, permite apenas notar uma maior 
dificuldade do reactor semi-contínuo em lidar com as cargas mais elevadas. O facto de ter 
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havido uma quebra mais pronunciada da produção de metano no reactor semi-contínuo 
quando a carga foi aumentada de 17 para 19 kg(CQO).m-3.dia-1 (Figura 5.9) conjugado 
com uma remoção de STV e de CQO ligeiramente inferior, pode levar a concluir que este 
tipo de reactor tem mais dificuldade em lidar com cargas elevadas do que o reactor 
contínuo, embora não haja uma evidência significativa. 
5.5.2.3.Formação de espumas 
Em sistemas por “via húmida” a funcionar a cargas elevadas, verifica-se por vezes a 
acumulação de sólidos não digeridos e a formação de espuma com consequente obstrução 
das saídas de biogás (Stenstrom, 1983; Demirekler e Anderson, 1998; Lissens et al., 2001; 
Stroot et al., 2001), assim como acumulação de inertes no fundo do reactor (Travesco, 
1986). Estes factores podem alterar o funcionamento hidráulico do reactor e originarem 
por vezes a quebra do desempenho do processo. Neste estudo e nos reactores contínuo e 
semi-contínuo, a partir da carga 14 kg(CQO).m-3.dia-1, ocorreram alguns episódios de
formação de espuma no reactor, com o consequente entupimento das saídas de biogás e 
aumento da pressão interna, problemas que foram ultrapassados sem perda de eficiência do 
processo.
O mecanismo de formação de espuma pode ser devido á acção isolada ou à combinação 
dos seguintes factores (Barber, 2005): 
? Agentes tensioactivos, que podem advir da adição de surfactantes ou ser originados 
pelo processo de degradação; 
? Aumento da produção de biogás, em resposta ao aumento da carga orgânica, e pelo 
facto de os compostos hidrofóbicos terem tendência a ligar-se às bolhas de biogás. 
A resolução destes problemas pode passar por (Barber, 2005): 
? Aumento do TRH, para diminuir a sobrecarga do sistema; 
? Submeter os substratos a pré-tratamentos térmicos e mecânicos, com recurso 
homogeneizadores de alta pressão e ultrasons; 
? Adição de agentes antiespuma, que actuam alterando as propriedades tensioactivas 
dos fluidos. A opção pela adição de cloro mostrou ter efeitos antagónicos num reactor 
anaeróbio; 
? Remoção e tratamento da própria espuma através de sistemas específicos instalados 
no reactor. 
Nestes estudo os problemas de formação de espuma foram ultrapassados com a adição de 
1,4 a 1,9 ml.kg-1(alimentação) de silicone antiespuma, opção alternativa à construção de 
sistemas mecânicos complexos para a sua remoção. 
A probabilidade de formação de espuma nos reactores deve ser bem equacionada no 
projecto e construção de qualquer digestor anaeróbio, pois a obstrução das válvulas de 
controle de pressão dos reservatórios e das saídas de biogás dos reactores podem originar 
acidentes graves (Stenstrom, 1983). 
5.5.3. Avaliação da situação de ruptura do processo biológico 
O primeiro sinal de instabilidade foi dado pelo aumento contínuo dos níveis de AOVs 
desde a subida da carga, facto que foi acompanhado de imediato pela descida do pH no 
reactor semi-contínuo, mas que se repercutiu dessa forma no reactor contínuo apenas na 
parte final da digestão, em virtude de este reactor apresentar uma alcalinidade superior. A 
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alcalinidade manteve-se estável em ambos os reactores durante o período de ruptura. No 
entanto os valores mais baixos registado no reactor semi-contínuo levaram a que a descida 
de pH fosse mais brusca neste, tendo atingido valores de 5,8 enquanto no reactor contínuo 
não desceram abaixo 6,8. Este mínimo de pH mais pronunciado no reactor semi-contínuo 
pode ter origem no modo de alimentação do reactor ou na sua menor alcalinidade 
(Verstraete et al., 1996). 
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Figura 5.12 Evolução dos parâmetros de controlo para a situação de ruptura (carga 21 
kg(CQO).m-3.dia-1)
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A produção de metano permaneceu ainda algum tempo em valores semelhantes aos 
verificados na carga de 19 kg(CQO).m-3.dia-1 (especialmente no reactor contínuo), mas ao 
fim de 30 dias cessou por completo neste reactor e diminuiu até valores relativamente 
muito baixos no reactor semi-contínuo (20 l(CH4).reactor-1.dia-1).
Os efeitos da ruptura não se fizeram sentir tanto nos valores de redução de STV e CQO, 
que sofreram uma descida de 60% para valores mínimos de 30%, valores que se 
mantiveram até à ruptura completa do processo no reactor.  
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5.6. Conclusões
Da operação dos dois reactores laboratoriais pode concluir-se que: 
? A aplicação de um reactor CSTR para a co-digestão anaeróbia de FORSU e LS é 
viável, com remoções de STV e CQO superiores a 50% e produções volumétricas 
específicas de metano de 3,1 m3(CH4).m-3.dia-1, na carga de 17 kg(CQO).m-3.dia-1.
? A produção específica de metano atingiu um valor de 64 m3(CH4).ton.-1(talqual) (377 
m3(CH4).ton-1(STV)), o que comprova a elevada biodegradabilidade dos resíduos em 
estudo e a eficiência do reactor. A máxima produção volumétrica de metano é superior 
aos valores referidos na literatura, enquanto a produção específica é da mesma ordem 
de grandeza. 
? O modo de arranque estudado nos ensaios de biodegradabilidade e a razão de mistura 
dos dois substratos, revelaram-se adequados. Os reactores laboratoriais foram 
operados de um modo estável até à carga de 19 kg(CQO).m-3.dia-1, valor muito 
superior ao referido na literatura. 
? A percentagem de metano no biogás (40%) foi relativamente baixa durante o período 
de operação, mas esse facto não levanta por si só preocupações para as várias 
alternativas de utilização, por existirem no mercado soluções tecnologicamente 
viáveis de purificação e concentração do biogás antes da sua utilização. 
? A semelhança encontrada entre os resultados obtidos no funcionamento dos dois tipos 
de reactores testados, permitem concluir que a alteração do modo de alimentação de 
um reactor (contínuo e semi-contínuo), não oferece vantagens significativas no 
desempenho do processo de co-digestão, a não ser na maior alcalinidade verificada no 
reactor operado em modo contínuo. A alcalinidade superior permitiu estabilizar 
melhor os níveis de pH, indiciando que podem ser diminuídas as preocupações com o 
suprimentos e substâncias tamponizantes ao reactor e eventualmente diminuir os 
custos operacionias. 
? De um modo geral o aumento da carga orgânica alimentada implicou um decréscimo 
do desempenho em ambos os reactores. 
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6.1. Enquadramento 
Grande parte do desconhecimento que rodeia o processo de digestão anaeróbia deve-se à 
escassez de modelos explicativos do processo, o que leva muitos responsáveis pelas 
tomadas de decisão na área do tratamento de resíduos, a considerá-lo como um processo 
delicado, controlado por regras empíricas pouco claras, esquecendo as muitas vantagens 
inerentes à sua aplicação, que podiam ser demonstradas pela existência de um modelo 
associado.
Os modelos matemáticos aplicados à DA de FORSU foram desenvolvidos para melhorar o 
conhecimento do funcionamento destes sistemas biológicos, servir a formulação de 
estratégias de controle dos digestores, aumentar a estabilidade e eficiência do processo e 
reduzir os custos de operação. Para além disso, os modelos podem servir para projectar 
novos processos, efectuar diagnósticos dos sistemas com fraco desempenho e estudar os 
efeitos das alterações na alimentação, principalmente no que diz respeito a aumentos de 
carga dos digestores (Batstone e Keller, 2003; Mtz-Viturtia et al., 1995; Nopharatana et al.,
2003; Simeonov et al,. 1996). 
O principal objectivo da investigação em ciências naturais é sem dúvida poder prever o 
comportamento dos sistemas com antecedência, de modo a implementar atempadamente as 
medidas que permitam controlá-los e obter as respostas que melhor se harmonizam com os 
interesses em causa. Assim, o conhecimento da cinética de crescimento de microrganismos 
e do consumo de substrato são imprescindíveis no desenvolvimento, operação, controlo e 
dimensionamento de qualquer sistema de tratamento biológico. No tratamento anaeróbio 
esse controle só pode ser feito com base num conhecimento aprofundado dos sistemas, 
identificando os mecanismos responsáveis pelos comportamentos observados e pelo facto 
de se tratar de um processo de natureza complexa, sequencial e envolvendo várias 
comunidades microbiológicas, interdependentes, que são afectadas de modo diferente pelas 
condições do meio. 
Até à pouco tempo, o dimensionamento e a operação de digestores anaeróbios de resíduos 
sólidos era feita com base em resultados experimentais obtidos para vários parâmetros em 
estado estacionário (tempo de retenção hidráulico (TRH) e carga orgânica (CO)), 
utilizando o mesmo tipo de substrato. Sem um modelo que explique o processo, é 
impossível tirar todo o proveito das unidades industriais em funcionamento, devido aos 
riscos de instabilidade ou pela impossibilidade técnica e económica de fazer os ensaios de 
optimização necessários (Garcia, 2003; Jonghyuk et al., 2002; Vavilin et al, 1994). Assim, 
um modelo bem desenvolvido pode revelar-se muito útil na previsão e solução de 
eventuais problemas de instabilidade (Lyberatos e Skiadas, 1999).
A melhor forma de reunir os conhecimentos relativos ás relações funcionais e da 
representação abstracta dum sistema, é através de um modelo conceptual e matemático, 
caso essas relações possam ser expressas matematicamente: 
sendo Xi uma qualquer característica do sistema que se queira modelar, y, z, k, m,... as 
variáveis (internas ou externas ao sistema) que influenciam a evolução de Xi no sistema e f
...)(y,z,k,m,.fiX ?
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a relação funcional existente, não só entre a característica a modelar e as variáveis da qual 
depende, mas também entre as próprias variáveis do sistema. 
Todos os modelos, por mais complexos que sejam nas suas formulações matemáticas entre 
os vários componentes e variáveis, são sempre uma simplificação da realidade, captando 
de forma generalizada as características e relações fundamentais de um dado sistema para 
um dado contexto, correspondendo ao modo como o modelador capta e compreende os 
contornos relevantes dos processos. No âmbito deste tema, define-se um modelo como um 
conjunto de equações diferenciais, baseadas em balanços mássicos dos substratos, 
produtos, microrganismos e equilíbrios físico-químicos relacionados com as reacções, que 
descrevem as transformações ocorridas durante todo o processo (Nopharatana et al,. 2003). 
Os modelos permitem de uma forma simplificada: 
? Revelar propriedades de sistemas complexos;  
? Detectar falhas nesses mesmos sistemas ou na relação com outros sistemas;  
? Abdicar da experimentação, através de simulações e validações em cenários, de 
uma forma muito mais rápida e concisa; 
? Planear medições, ao permitir verificar directamente no modelo quais os 
parâmetros (ex: CQO, AOVs, etc…), e em que altura, influenciam mais o 
comportamento do sistema, permitindo delinear planos de amostragem mais 
eficazes; 
? Dimensionar sistemas de uma forma mais fácil, rigorosa e com menor margem de 
incerteza, relativamente à interacção com o sistema modelado, como por exemplo 
uma estação de tratamento de FORSU; 
? E por fim, atingir o principal objectivo do desenvolvimento científico: fazer 
previsões, retratando fielmente o comportamento futuro de um sistema, para poder 
estabelecer um controle adequado sobre ele e obter os resultados pretendidos.
A modelação do processo de digestão anaeróbia começou na década de 1970, numa altura 
em que faltavam as formulações matemáticas teóricas do processo, assim como a 
capacidade computacional para as pôr em prática. Os modelos começaram por ser muito 
simples e muito limitados no número de equações, mas nos últimos 30 anos, com a 
pesquisa sobre o processo de DA e as melhorias nos computadores, desenvolveram-se 
modelos cada vez mais concisos e complexos (Hariklia et al,. 2003).
Um das razões para a baixa aplicação industrial dos modelos é a sua natureza muito 
específica, e a enorme variedade de modelos que confundem os técnicos na altura da 
escolha (Batstone e Keller, 2003). Daí que, embora o interesse em desenvolver modelos 
seja cada vez mais premente, tem de haver um compromisso entre a vertente da 
investigação e a do controle e projecto de reactores, de modo a tornar essas formulações 
matemáticas dos modelos, realmente úteis na prática. 
Na actualidade passou a ser objectivo de várias equipas de investigação o desenvolvimento 
de um modelo abrangente de todos os processos que decorrem em simultâneo num digestor 
anaeróbio, e um dos grupos envolvidos nesta tarefa desde 1997, foi o grupo de trabalho 
(Task Group on Mathematical Modelling of anaerobic Digestion – TG-MMAD) da IWA 
(International Water Association) para a modelação matemática dos processos de Digestão 
Anaeróbia, o qual apresentou uma proposta para um modelo abrangente designado por 
ADM1 (“Anaerobic Digestion Model n.º1”), com o objectivo de aumentar o conhecimento, 
aplicação, operação e optimização do processo (Batstone et al,. 2001). 
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6.2. Estruturação e desenvolvimento de Modelos 
As metodologias interactivas possibilitam uma avaliação sequencial do processo de 
modelação e dão respostas a questões básicas sobre o processo, permitindo ajustar a 
complexidade do modelo às respostas pretendidas. Seguindo a sequência de etapas 
descritas na Figura 6.1, e avaliando continuamente as respostas do modelo às alterações 
impostas durante o processo de modelação, consegue-se uma conceptualização clara do 
sistema e das interacções entre os vários componentes. 
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Figura 6.1 Diagramas exemplificativos do processo de modelação (fundo branco: adaptado de 
Jorgensen, 1994) e (fundo cinza: Garcia, 2003) 
Na Figura 6.1 as primeiras tarefas têm a ver com o desenvolvimento do modelo, enquanto 
as restantes lidam com a validação experimental e averiguações da precisão do modelo:  
? Definição do âmbito. Nesta fase procede-se à limitação no tempo e espaço do 
modelo, tendo sempre em conta a informação requerida. A definição destas 
limitações (espaciais e temporais) tem de conjugar-se de perto com a definição 
clara dos objectivos a atingir com a concretização do modelo. 
? Formulação matemática (diagrama conceptual). Nesta fase conceptualiza-se todo o 
modelo, ordenando as variáveis de estado, as variáveis externas, as equações e os 
parâmetros do sistema, de forma a permitir uma leitura esquemática da sua 
interligação e dos processos envolvidos. Formulam-se também as equações 
matemáticas para representar os processos biológicos, os físico-químicos ou os 
hidráulicos, através de parâmetros calculados estatisticamente, conhecidos da 
literatura ou determinados experimentalmente (Jorgensen, 1994). A melhor forma é 
colocá-los todos numa matriz (Garcia, 2003). 
? Verificação. Testar a lógica interna do modelo, com a verificação do seu 
comportamento, é uma tarefa para a validação do modelo, mas ainda não é garantia 
da representação válida do sistema (Jorgensen, 1994). Aqui deve fazer-se uma 
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análise preliminar de identificabilidade e sensibilidade do modelo, para averiguar 
se a estrutura do modelo permite a existência de um único resultado para a 
estimativa de parâmetros. Podem fazer-se simulações em condições extremas para 
testar a sua consistência e definir o intervalo no qual o modelo se comporta 
conforme o esperado (Garcia, 2003). 
? Análise de sensibilidade. Análise feita para avaliar quais os parâmetros mais 
determinantes para o comportamento de determinada variável de estado do modelo. 
? Calibração/Ajuste. Calibrar as equações e ajustar as variáveis e constantes do 
modelo, com base em dados e limites razoáveis, sem nunca se forçar o modelo a 
aproximar-se dos dados experimentais à custa da inclusão de parâmetros e valores 
irrealistas. Na estimação de parâmetros (cinéticos e estequiométricos), os resultados 
do modelo são ajustados aos valores experimentais minimizando a função das 
diferenças (resíduos) entre os valores experimentais e as variáveis de estado 
(Simkins e Alexander, 1985). 
? Validação. Validar o modelo para testar a sua eficiência relativamente aos 
objectivos do seu desenvolvimento (Jorgensen, 1994). Neste passo é testada a 
exactidão e precisão do modelo usando testes que, caso dêem resultados pouco 
aceitáveis, obrigam à repetição dos passos anteriores (Garcia, 2003).  
Neste caso, como se decidiu à partida aplicar o modelo ADM1, apenas se irá proceder ás 
tarefas de análise de sensibilidade, ajuste e validação do modelo, com o único objectivo de 
verificar a aplicabilidade do ADM1 à digestão anaeróbia (DA) da fracção orgânica dos 
resíduos sólidos urbanos (FORSU) em conjunto com lamas secundárias (LS) em digestores 
contínuos e descontínuos completamente misturados. Todas as fases anteriores, assim 
como a calibração das equações do modelo foram já desenvolvidas num processo muito 
semelhante ao descrito no esquema da Figura 6.1 pelo grupo de trabalho para a modelação 
matemática do processo de digestão anaeróbia (TG-MMAD). 
Das fases de conceptualização descritas anteriormente resultam modelos que podem ser 
muito diferentes, mas que são compostos basicamente pelos componentes apresentados na 
Tabela 6.1. 
Tabela 6.1 Elementos base dos modelos (adaptado de Jorgensen, 1994) 
Elementos Principais Características 
? Variáveis externas De origem externa ao sistema em estudo mas que influenciam o seu estado 
(ex. carga orgânica, temperatura). 
? Variáveis de estado Selecção crucial para estruturação de modelo. 
Traduzem o estado do sistema (ex.: pH, CQO, ST) 
? Equações matemáticas Traduzem as relações entre as variáveis externas e de estado. Representam 
processos envolvidos no modelo (biológicos, físicos e químicos). 
? Parâmetros ou coeficientes Representação matemática dos processos, constantes para um processo 
específico (ex.: taxas de crescimento, taxa de utilização de substrato) 
? Constantes universais Se utilizadas não podem ser calibradas (ex.: constante dos gases e pesos 
moleculares). 
   Comportamento de reactores anaeróbios tratando                     131                        a fracção orgânica dos resíduos sólidos urbanos
6.3. Simuladores
O software produzido para implementar um modelo é denominado de simulador. Um 
programa deste tipo inclui as equações do modelo, e os métodos matemáticos necessários 
para o resolver, dentro das condições operacionais definidas. Esses programas são 
necessários principalmente para as tarefas de estimação de parâmetros e validação do 
modelo, embora também sejam imprescindíveis por vezes na fase de simulação, quando o 
modelo tem alguma complexidade. 
Embora muito laborioso, ainda há investigadores a implementar os seus modelos com base 
em algoritmos em linguagem Pascal (Angelidaki et al. 1999). Caso se opte por desenvolver 
um simulador próprio, convém não usar interfaces muito complexas que tornem o acesso 
ao interior do modelo inflexível. Quando a intenção é fazer um modelo para ser usado por 
técnicos, no projecto e controle de estações de tratamento, o melhor é recorrer a um 
simulador comercial, cuja oferta já é bastante completa actualmente no mercado, 
especialmente para controle de ETARs. No caso da DA de resíduos sólidos a tarefa torna-
se mais complicada por não haver ainda modelos numa plataforma fácil de usar e de 
resultados fiáveis (Garcia, 2003).
Na prática têm sido muito utilizados, os simuladores desenvolvidos com ligação ao Excel©,
do tipo Matlab Simulink e Visual Basic (Garcia, 2003; Shang e Sieger, 2004; Zaher et al,.
2003b), assim como também têm sido feito o desenvolvimento de algoritmos de cálculo 
directamente nas folhas Excel© (Vavilin et al., 2004). 
Num mesmo estudo podem ser usados vários simuladores diferentes, usando por exemplo 
um para modelar a produção de biogás, e outros para simularem as equações da fase 
líquida (Zaher et al., 2003b), não sendo no entanto esta prática muito comum. 
6.3.1. AQUASIM®
O simulador Aquasim® vem sendo usado desde há alguns anos em modelos complexos e 
estruturados que dividem os resíduos em todos os seus componentes (Christ et al,. 1999; 
Hansson et al,. 2004; Mora-Naranjo et al,. 2003). Este simulador tem também sido usado 
com sucesso para implementar aplicações do ADM1 (Batstone e Keller, 2003), pelo que se 
optou por utilizar este simulador neste estudo. 
No Aquasim®, um modelo é constituído por um conjunto de equações diferenciais e 
algébricas, que descrevem deterministicamente o comportamento de um conjunto de 
parâmetros num sistema, e está divido em subsistemas básicos de: 
? Variáveis. Caracterizam-se por poderem tomar valores numéricos que podem 
depender do valor de outras variáveis. Esses valores podem ser determinados pelo 
modelo (variáveis de estado), corresponder a dados experimentais, ser o resultado de 
fórmulas com outras variáveis (variáveis de fórmula) ou serem quantidades (tempo) 
usadas para a simulação do próprio modelo. 
? Processos. Distinguem dois tipos de processos: os processos dinâmicos que descrevem 
transformações no sistema através de interrelações entre variáveis e coeficientes ao 
longo do tempo; e os processos de equilíbrio que descrevem processos tão rápidos que 
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os seus resultados podem ser aproximados pelas constantes de equilíbrio (equilíbrios 
ácido-base, etc…)  
? Compartimentos. Divide espacialmente o sistema em causa. Os compartimentos 
podem ser de muitos tipos: reactor de biofilme, reactor advectivo difusivo, secção 
longitudinal de um rio e coluna de solos saturada entre outros. Neste caso específico, é 
um reactor completamente misturado. 
? Conexões. As conexões são usadas para ligar os compartimentos de um determinado 
sistema. As conexões podem ser de dois tipos: conexões advectivas onde o transporte 
acontece por movimento de água ou outro fluído de transporte, ou conexões difusivas, 
em que o transporte ocorre através de membranas que, devido ao gradiente de 
concentrações, permitem apenas a passagem de algumas substâncias entre elas. 
Figura 6.2 Vários subsistemas do Aquasim®  
O Aquasim® foi pensado para a identificação e simulação de sistemas complexos, através 
de uma interface gráfica amiga do utilizador e de uma linguagem familiar, caracterizado 
pela sua enorme flexibilidade na definição de variáveis, processos, compartimentos e 
conexões, assim como na realização de simulações, estimação de parâmetros e análise de 
incertezas inerentes aos modelos. As capacidades do programa são basicamente: 
? Simulações. As simulações permitem calcular os dados em resultado do 
desenvolvimento das equações do modelo 
? Análises de sensibilidade. Permite calcular a sensibilidade das variáveis de estado em 
função dos parâmetros incluídos no modelo 
? Estimação de parâmetros. Permite estimar os valores dos parâmetros nos modelos 
usando dados experimentais através do algoritmo de estimação de parâmetros, para 
além de calcular o desvio relativamente aos valores experimentais, o que, quando 
aplicado a vários modelos, ajuda a comparar a adequabilidade de cada um para 
descrever um processo 
? Análises de incerteza. Permite conhecer, através do cálculo da propagação de erros, as 
maiores fontes de incerteza originadas por cada parâmetro nas variáveis  
O modelo ADM1 é composto por um mínimo de 24 equações. A este conjunto adicionam-
se ainda as equações das taxas de transferência de gases, diversos equilíbrios químicos e 
respectivos coeficientes estequiométricos, o que origina um elevado volume de cálculos a 
efectuar durante as simulações. As resoluções do conjunto de equações diferenciais e 
algébricas do modelo foi feita em simultâneo através do simulador (Aquasim 2.0®),
programa que utiliza um algoritmo capaz de resolver sistemas de equações diferenciais-
algébricas. Calculando a evolução de cada uma das variáveis com o tempo e permitindo o 
registo desses valores em ficheiros para posterior edição, numa folha de cálculo vulgar, 
como seja o Microsoft Excel®.
Variáveis
Conexões
Compartimentos
Processos
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A simulação consiste em resolver (em intervalos infinitesimais de tempo) as equações 
diferenciais compostas pelos balanços de massa (em termos de CQO) de cada um dos 
componentes, como exemplificada na equação 6.1: 
?
??
???
191j
j,iji,liqouti,inin
i,liq v?VSQSQ
dt
dVS
6.1
O termo da direita representa o somatório das taxas cinéticas para o processo j multiplicadas pelo coeficiente estequiométrico vi,j
A análise de sensibilidade é essencial, não só para tirar conclusões acerca de quais os 
factores que são mais importantes para o comportamento de um reactor anaeróbio, mas 
também para fazer uma correcta estimativa de parâmetros.  
Sabendo que quanto maior for a sensibilidade de uma dado parâmetro, maior será a 
identificabilidade desse parâmetro com o processo, então o modelo deverá ser calibrado 
através dele. Estas análises são igualmente essenciais para evitar as tentativas de 
estimativas de parâmetros de grande sensibilidade em conjunto com os de sensibilidade 
reduzida (Simeonov et al., 1996), facto que origina erros devido a que as mudanças 
provocadas pela alteração de um parâmetro encobre os efeitos de outro de menor 
sensibilidade. 
A optimização deve ser feita apenas com parâmetros dentro do mesmo grupo de 
sensibilidade, determinados através de análises de sensibilidade, calibrando primeiro os 
parâmetros de alta sensibilidade. Os graus de sensibilidade dividem-se em alta, media e 
baixa sensibilidade, conforme a ordem de grandeza com que influenciam os resultados das 
variáveis de estado do próprio modelo. No entanto é impossível definir em termos 
absolutos os valores limites destes graus de sensibilidade, porque em termos absolutos os 
valores dependem da ordem de grandeza da variável de estado em causa e em termos 
relativos a análise também seria difícil devido a alterações bruscas dos valores com o 
tempo. Assim, a inclusão de cada um dos parâmetros em cada grupo tem de ser definida 
analisando cada uma das situações particulares. 
Deve ser referido que nem sempre um parâmetro pode ser estimado, dado que para 
qualquer modelo, com as suas condições iniciais, variáveis, equações e processos, um 
parâmetro pode ser: 
? Globalmente identificável: se existe uma solução única para o parâmetro;
? Localmente identificável: se existe um número finito (maior que um) de valores 
possíveis para os parâmetros;
? Não identificável: se existe um número infinito de valores possíveis para os 
parâmetros, que fazem o modelo reproduzir exactamente as medições efectuadas. 
Quanto maior for o valor da função de sensibilidade, maior a exactidão com que o 
parâmetro pode ser identificado e quanto menos semelhanças existirem entre os padrões de 
variação das funções de sensibilidade, mais identificáveis serão os parâmetros (Reichert, 
1998).
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Figura 6.3 Procedimento usado para calibração do modelo. 
Caso existam vários parâmetros não identificáveis, é preciso saber quais as combinações 
de parâmetros identificáveis. No caso de vários parâmetros, as funções de sensibilidade dos 
parâmetros como funções da variável independente das medições (normalmente o tempo), 
têm de ser linearmente independentes. De outro modo, os parâmetros não são 
individualmente identificáveis, porque uma mudança num parâmetro pode ser compensada 
por mudanças nos outros parâmetros.  
Face ao elevado número de parâmetros do modelo, a estimativa de parâmetros é uma tarefa 
difícil de realizar, exigindo o recurso a técnicas computacionais baseadas em algoritmos 
matemáticos. Neste caso específico, os parâmetros foram estimados minimizando a função 
que traduz a soma do quadrado dos desvios ponderados entre os valores medidos e os 
valores calculados nas simulações. Esta função tem o nome de função objectivo (equação 
6.2), e a minimização da função objectivo foi resolvida com recurso à utilização de um 
algoritmo de localização de mínimos de funções de n variáveis, denominado Nelder-Mead
ou simplex, que foi o método utilizado neste trabalho:  
? ? ? ?
2
n
1i i,real
ii,real2
?
pff
p? ?
?
?
?
?
?
?
?
?
? ?
? 6.2
p = (p1,p2,…..,pm) é o conjunto de parâmetros, freal,i é o valor medido  
e fi(p) é o valor calculado usando os parâmetros p, enquanto que ?real,i
é o desvio padrão de freal,i.
O somatório estende-se a todos os pontos de todas as séries de dados de todos os cálculos 
incluídos na estimativa de parâmetros. Os parâmetros estão limitados por valores máximos 
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e mínimos, que correspondem aos intervalos de valores com significado físico para cada 
um dos parâmetros. 
Nas análises de incerteza o AQUASIM® calcula de que forma os erros dos parâmetros são 
propagados aos resultados das simulações. 
6.4. Tipos de Modelos 
É ponto assente que a existência de um modelo que permitisse definir os parâmetros de 
controle operacional seria muito útil, mas as dificuldades levantadas pela multiplicidade de 
microrganismos existente e a complexidade do substrato dificultam muito esse fim (Mata-
Alvarez et al., 2000). Nesta perspectiva, muitos investigadores optaram por abordagens 
simplificadas com recurso apenas à reacção limitante do processo que, no caso dos 
resíduos sólidos particulados, é geralmente a hidrólise da matéria orgânica (Valentini et al,.
1997).
Um modelo complexo inclui muitas variáveis, coeficientes, relativos a diferente tipos de 
bactérias e reacções (Garcia, 2003). No princípio da década de 1970, a maior parte dos 
engenheiros considerava a sua utilização académica e sem significado prático, mas a sua 
utilização tem aumentado, de modo a poder lidar melhor com os processos anaeróbios, que 
são por natureza complexos (Chynoweth e Pullammanappallil, 2000). A dificuldade de 
agrupar vários parâmetros num único, para explicar determinado processos num modelo 
simples, é ultrapassada pelos modelos estruturados, que permitem aplicações dentro dos 
limites de validade do modelo, sem grandes necessidades de adaptações dos vários 
processos representados (Costello e Lee, 1986)
Os modelos utilizados no projecto e na investigação necessitam de uma maior 
complexidade, enquanto que para controlar uma unidade industrial, o modelo tem de ser 
encurtado dado o número de variáveis passíveis de ser analisadas e controladas ser muito 
reduzida (Garcia, 2003). Embora exista sempre a necessidade de ajustar a sua 
complexidade ao fim a que se destina, um sistema multivariável, como a DA, será melhor 
descrito por um modelo complexo. 
A classificação mais simples de modelos distingue apenas dois tipos: os modelos 
dinâmicos (que variam com o tempo) e os modelos de estado estacionário referentes ao 
valor das variáveis de estado apenas nos períodos de estabilidade. Uma outra classificação 
baseada na complexidade do modelo, divide os modelos em estruturados (se inclui as 
equações dos passos intermédios dos processos representados) ou não estruturados
(reconhecem apenas um tipo de população microbiana degradando substratos simples e 
solúveis através de um único passo limitante, como a metanização, ou redução de CQO 
(Shin, 1995). 
Os modelos podem ser também classificados como empíricos, relacionando por exemplo a 
produção de metano com alguns parâmetros operacionais, como o TRH (Cecchi et al,
1991b; Verstraete et al., 1996), através de equações baseadas na experiência e representado 
de forma simplificada a cinética de produção do CH4, permitindo apenas projectar e operar 
uma unidade industrial, ou como científicos se for construído com base em resultados 
laboratoriais e formulações teóricas que descrevam claramente os processos envolvidos. 
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Assumir o processo de DA como uma única reacção, é uma visão simplista, porque nos 
últimos tempos os modelos tentam simular a degradação de resíduos complexos, 
incorporando o maior número de variáveis e processos, nomeadamente a proporção de 
proteínas, lípidos e hidratos de carbono e a degradação sequencial dos seus monómeros até 
chegar a metano (Pavlostathis e Giraldo-Gomez, 1991). Em ensaios de co-digestão é 
essencial dividir a composição dos resíduos nos seus componentes básicos, geralmente 
hidratos de carbono, lípidos e proteínas, para prever mais eficazmente o comportamento 
dos reactores, pois essa mesma composição influencia não só o desempenho do modelo 
mas também a própria actividade e composição da biomassa responsável pelo processo 
(Hariklia et al,. 2003; Angelidaki et al,. 1999).
O processo anaeróbio é por natureza complexo e, com vista a obter uma aproximação mais 
completa neste estudo usou-se um modelo estruturado para que fossem incorporados todos 
os processos intermédios conhecidos na degradação anaeróbia, respectivas variáveis, 
constantes cinéticas e coeficientes, factores que vão originar menores desvios dos valores 
experimentais.  
A opção pela utilização do ADM1 apresentou-se no momento da tomada de decisão como 
a mais apropriada para representar a digestão anaeróbia da FORSU, por apresentar o grau 
de complexidade requerido (modelo estruturado), basear-se em dados laboratoriais 
(modelo científico) e ser dinâmico, representando continuamente no tempo a evolução dos 
parâmetros em função dos parâmetros operacionais. Esta decisão foi suportada também 
pelo facto de o ADM1 já ter sido usado noutros estudos para modelação de processos 
industriais de digestão anaeróbia (Zaher et al. 2003a) e laboratoriais (Efstathiou et al.,
2003; Coelho, 2003). 
O “Anaerobic Digestion Model n.º1” (ADM1) (Batstone et al., 2001), embora sendo um 
modelo estruturado recorre a equações cinéticas simples como a de primeira ordem e 
Monod para descrever alguns processos integrantes (Garcia, 2003) como a hidrólise de 
polímeros e a degradação monómeros respectivamente. 
No desenvolvimento dos primeiros modelos, os processos de digestão anaeróbia eram 
tratados quase sempre como sendo de primeira ordem, com a desintegração e hidrólise a 
limitar o processo (equação 6.3), usando uma equação única para reflectir os efeitos de 
muitos processos, o que em estudos com resíduos sólidos permite comparar facilmente a 
biodegradabilidade de vários substratos pouco concentrados (Owens et al., 1993; Vavilin 
et al., 1996), como a palha e certas Lamas de ETAR (Garcia, 2003). Esta cinética foi 
utilizada nos primórdios da modelação para descrever todo o processo, mas as limitações 
da sua aplicação levaram ao desenvolvimento de novas abordagens mais abrangentes.  
sS*max?? ? 6.3
O modelo cinético de Monod, desenvolvido a partir do modelo de cinética enzimática de 
Michaellis-Menten, foi dos primeiros modelos aplicados ao crescimento bacteriano 
específico (µ) de culturas puras a partir de um único substrato orgânico e é descrito 
basicamente pela equação 6.4:  
µmax = taxa de crescimento máxima específica das bactérias (d-1)
Ss = concentração de substrato 
   Comportamento de reactores anaeróbios tratando                     137                        a fracção orgânica dos resíduos sólidos urbanos
As duas equações (6.3 e 6.4) estão interrelacionadas, podendo a equação de Monod 
transformar-se numa equação de 1ª ordem quando o substrato é limitante (Ss?Ks) e em 
ordem zero quando o substrato está em excesso (Ss?Ks) (Garcia, 2003; Mata-Alvarez, 
1992b), como acontece com alguns resíduos muito biodegradáveis (Vavilin et al., 2001). 
De modo a ajustar ainda mais esta equação aos valores experimentais dos trabalhos que 
foram sendo desenvolvidos, a equação de Monod foi sofrendo muitas modificações com 
inclusão de variáveis, para traduzir efeitos adicionais.  
Tendo em conta que a taxa de crescimento de biomassa (rx) é representada pelo produto do 
crescimento específico (µ) pela concentração de biomassa (X) (equação 6.5 e 6.6) e pode 
ser relacionada com a taxa de remoção de substrato (vS) através do rendimento da biomassa 
(Y) (equação 6.7), resulta a equação 6.8, que representa a taxa de remoção de substrato. 
Posteriormente, foi adicionando á equação 6.8 um termo relativo ao decaimento de 
biomassa (-b.X) consegue-se descrever a taxa de crescimento da biomassa, em função da 
concentração de biomassa existente, dos níveis de substrato (equação 6.9) (Hariklia et al,.
2003), sendo esta um equação fulcral do modelo ADM1 para descrever matematicamente 
os vários processos relacionados com a degradação de monómeros, AOVs e produção de 
metano.  
O uso da cinética enzimática de Michaelis-Menten para desenvolver o modelo de Monod, 
levou a que se calculem taxas de conversão muito acima das reais, por não se incorporar 
originalmente os efeitos inibidores dos produtos da reacção e doas intermediários das 
reacções, (Hoh e Cord-Ruwisch, 1996), algo que é ultrapassado no ADM1 pela inclusão de 
factores de inibição a multiplicar pelo resultado das equações de degradação dos 
monómeros e dos AOVs. 
ss
s
max SK
Sµµ
?
? 6.4
µmax = taxa de crescimento máxima específica das bactérias (d-1)
Ks = concentração de substrato para o qual µ = 0,5*µmax
Ss = concentração de substrato 
Xrx .??    6.5
X
SK
Sr
ss
s
x ?
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.1 max
?
? ?    6.8
bXX
SK
Sr
ss
s
x ??
? .max?    6.9
X = concentração de biomassa  
vs = taxa de remoção do substrato 
Y =  factor de rendimento da biomassa g(SSV).g-1(CQO) 
Ss = concentração de substrato 
b  = taxa de decaimento da biomassa (d-1)
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O ADM1 não é basicamente diferente de outros modelos estruturados desenvolvidos 
anteriormente, tendo no entanto, a vantagem de representar um compromisso entre os 
vários investigadores na definição das componentes mais essênciais e da forma como deve 
ser feita a implementação matemática destes (Kleerebezem e Van Loosdrecht, 2005). 
6.5. Aplicação do modelo ADM1 (“Anaerobic digestion Model n.º1”)
6.5.1. Objectivo
O objectivo deste processo de modelação é a aplicação do modelo ADM1, para simular 
matematicamente os dados experimentais obtidos na operação do reactor descontínuo e 
contínuo descritos nos capítulos 4 e 5 respectivamente em termos de: 
? Produção de biogás e metano;
? Concentração em CQO;
? Influência de parâmetros físico-químicos no comportamento do processo biológico;
? Determinação dos parâmetros e variáveis mais importantes para simular o 
desempenho do reactor em termos de CQO, produção de metano e de ácidos orgânicos 
voláteis e diferenças entre os reactores descontínuo e contínuo com 75% de FORSU e 
a 2% ST 
6.5.2. Descrição do modelo ADM1 
O modelo ADM1 trata de uma forma estruturada as diversas fases do processo de digestão 
anaeróbia, usando equações, variáveis e coeficientes estequiométricos que incorporam os 
diferentes efeitos de inibição, competição, crescimento e decaimento de biomassa, assim 
como os equilíbrios químicos entre as várias espécies químicas. O ADM1 tem todas as 
características de um modelo estruturado (Bryers, 1985), com a definição dos componentes 
e respectivas relações matemáticas, sendo constituído basicamente por: 
? Uma lista das diferentes variáveis e componentes (reagentes, intermediários e 
produtos) importantes, assim como os respectivos balanços materiais de cada 
componente das reacções dos vários processos representados. 
? Uma matriz de coeficientes estequiométricos para cada componente e reacção 
representando os diferentes processos e uma lista das velocidades de reacção, de cada 
produto e reagente envolvidos. 
As reacções ocorridas nos vários processos, são descritas pelos coeficientes 
estequiométricos, coeficientes de equilíbrio, parâmetros cinéticos e respectivas 
velocidades.
As variáveis dinâmicas de estado são as variáveis calculadas em determinado momento (t), 
através da resolução de um conjunto de equações diferenciais. O ADM1 distingue dois 
tipos de variáveis de estado: as correspondentes aos constituintes particulados (Xi) e as 
correspondentes aos constituintes solúveis (Si). Estas variáveis quando conhecidas, 
caracterizam completamente o sistema anaeróbio em análise, num determinado momento. 
Todos os compostos envolvidos no ADM1 entram nas reacções dos vários processos 
(reagentes e produtos da reacção), à excepção do metano que apenas pode ser considerado 
como produto final da reacção (Garcia, 2003). 
Para os valores das variáveis e constantes relativos às fases de desintegração e hidrólise 
existem muito mais referências bibliográficas, enquanto para fases subsequentes de 
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acidogénese, acetogénese e metanogénese, o seu número é muito inferior porque apenas 
muito recentemente estas últimas fases foram estudadas com mais pormenor. 
6.5.2.1.Processos
No modelo ADM1 estão estabelecidos processos com velocidades de reacção que afectam 
a concentração dos componentes através de coeficientes estequiométricos, com base no 
princípio da conservação de massa, descrito pela equação 6.10. 
(O sinal negativo de v significa que o produto está a ser consumido) 
Deste modo, conhecida a equação estequiométrica de um dado processo bioquímico e 
obtida a velocidade de reacção para um dos componentes (reagente ou produto da reacção), 
fica imediatamente determinada a velocidade de reacção para os restantes compostos, em 
termos de CQO. A melhor forma de visualizar rapidamente todas as interacções entre os 
vários processos (j=1,….,k) e respectivas transferências de massa dos vários componentes 
(i=1,…,m) que intervêm nestes processos, é o uso de uma matriz estequeométrica (Tabela
6.2) (Bryers, 1985; Garcia, 2003). A consulta rápida da matriz estequeométrica permite 
escrever a equação correspondente a cada processo, como por exemplo a transformação de 
açúcares em AOVs e hidrogénio representada na equação 6.11. 
O CQO é o parâmetro preferido desde à muitos anos para comparar os vários processos 
envolvidos num modelo estruturado (Bryers, 1985; Pavlostathis e Gossett, 1986; Lai et al.
2003). O modelo ADM1 optou pelo uso do CQO como unidade de medida por ser muito 
usado nos sistemas de tratamento de águas residuais, servir para caracterizar muitos 
resíduos orgânicos, indicar o estado de oxidação dos compostos químicos e permitir a 
compatibilidade com o ASM (“Activated Sludge Model”) (Batstone et al., 2001). Embora 
muitos dos conceitos de estequeometria tenham sido desenvolvidos para unidades de 
massa, eles são generalizáveis para a utilização de unidades de CQO, desde que os 
coeficientes estequiométricos e a concentração dos componentes sejam também expressos 
em unidades de CQO. O modelo ADM1 apresentado em matrizes estequiométricas (Tabela
6.2 e Tabela 6.3) inclui 24 componentes e 19 processos, todos expressos em kgCQO.m-3,
excepto o carbono e o azoto que são expressos em mol.l-1.
O ADM1 inclui basicamente processos de conversão de dois tipos: 
? Bioquímicos – estes processos são normalmente catalizados por enzimas intra ou 
extracelulares e actuam no material orgânico disponível. A desintegração de 
diversos compostos (tais como a biomassa morta), os constituintes particulados e as 
subsequentes hidrólises a monómeros solúveis, são processos extracelulares, já a 
digestão de materiais solúveis é um processo intracelular. 
? Físico-químicos – estes processos não são mediados biologicamente e englobam a 
dissociação/associação de iões e transferência de gases entre as fases líquida e 
gasosa. A precipitação seria ainda um processo deste tipo, mas não é incluída neste 
modelo.
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No ADM1, todos os passos extracelulares são assumidos como sendo de 1ª ordem, uma 
forma empírica que reflecte o efeito cumulativo de um processo com vários passos. As 
cinéticas celulares são descritas por uma de três expressões (utilização, decaimento e 
crescimento), sendo as equações de utilização de substrato baseadas na equação de Monod. 
6.5.2.1.0. Processos Bioquímicos 
Nos modelos não estruturados é normal serem considerados apenas duas fases na digestão 
anaeróbia: a acidificação e a metanização (Mtz-Viturtia et al., 1995). O ADM1 como 
modelo estruturado, incorpora quatro fases, tais como a desintegração e hidrólise, 
acidogénese, acetogénese e metanogénese: 
Desintegração e Hidrólise – A desintegração da matéria particulada foi incluída no 
processo para permitir aplicar o modelo a um maior número de situações relacionadas com 
a degradação de material orgânico complexo, e permitindo contabilizar as proporções entre 
as três categorias de polímeros (hidratos de carbono, proteínas e os lípidos) a hidrolisar 
através da equação 6.12, retirada da matriz estequeométrica da Tabela 6.2. A hidrólise é o 
processo de degradação de polímeros complexos nos seus monómeros solúveis. 
A hidrólise é descrita por uma cinética de 1ª ordem (equação 6.13), embora tenham sido 
testadas outras cinéticas para este passo sem que demonstrassem melhorias notórias, como 
a cinética de Contois. Quando se modela a degradação de resíduos sólidos é importante 
serem bem definidas as velocidades de hidrólise por ser o parâmetro considerado mais 
responsável pelas limitações nas cargas orgânicas aplicadas a digestores (Shin et al., 2001; 
Verstraete e Vandevivere, 1999). Embora o grau de complexidade de cada tipo de 
polímero e a forma como se encontram agrupados na estrutura molecular influencie a sua 
hidrólise, esse facto é ignorado no ADM1 (Garcia, 2003). 
A matéria orgânica complexa particulada, que também incorpora a biomassa morta (Xc), é 
homogénea, e desintegra-se nos três polímeros orgânicos antes de passos hidrolíticos mais 
complexos. O decaimento da biomassa microbiana costumava ser expresso por uma 
relação simples que levava à perda de biomassa, mas no ADM1 o decaimento da biomassa 
é considerado um acontecimento cíclico (Figura 6.4), representado por uma equação de 
primeira ordem (equação 6.14), em que o material celular das células mortas pode ser 
reincorporado nas células que entretanto se formam (Garcia, 2003; Hariklia et al., 2003).
A pesquisa de valores para os parâmetros a usar ficou facilitada pela existência de valores 
de referência propostos pelos autores do ADM1 (Tabela 6.4 e Tabela 6.5), os quais se 
revelaram bastante fiáveis, embora tenha havido a necessidade de alguns serem ajustados. 
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substrato 
solúvel
SS
biomassa
XB
resíduos
XD
crescimento 
perda de CQO
Decaimento e lise
não há perda de CQO
substrato 
particulado
XS
Hidrólise
não há perda de CQO
Xc
Figura 6.4. Representação do modelo de decaimento (lise e crescimento) de biomassa 
utilizado no ADM1 
Acidogénese - A modelação da acidogénese inclui os processos de formação de acetato, 
propionato, butirato e valerato, por serem os produtos mais importantes da degradação dos 
hidratos de carbono (equação 6.11) e aminoácidos, cada um dos quais metabolizado por 
um grupo específico de biomassa. Os valores para as constantes e parâmetros cinéticos 
estão representados na Tabela 6.6..
Acetogénese - A degradação dos ácidos orgânicos de maior peso molecular, como o 
propionato a acetato (equação 6.15) é um passo de oxidação, sem um aceitador de electrões 
interno. Deste modo, os organismos que efectuam esta transformação necessitam de 
utilizar um aceitador externo tais como os iões de hidrogénio ou o dióxido de carbono para 
produzir hidrogénio ou formato. Estes compostos têm de ser mantidos a baixas 
concentrações para que a oxidação seja favorável termodinamicamente. Por isso na 
modelação deste passo, foi incluída a inibição deste processo por altas concentrações de H2
(inibição não-competitiva). 
A acetogénese é importante porque dos muitos compostos intermediários resultantes da 
acidogénese, apenas um número muito limitado de compostos orgânicos (CO2, CO, H2
formato, metanol, metilamidas, dimetil sulfito e acetato) pode originar metano (Hariklia et
al,. 2003), sendo o principal o acetato. Os valores para as constantes e parâmetros cinéticos 
estão representados na Tabela 6.7. 
Metanogénese- Considera-se que a fase de metanogénes é levada a cabo pelas bactérias 
metanogénicas que utilizam o acetato para produzir metano em digestores aneróbios 
através da equação 6.16. A inibição considerada mais comum neste passo da digestão 
anaeróbia é efectuada pelo acetato não ionizado que também funciona como substrato. 
A Tabela 6.8 apresenta os valores para as constantes e parâmetros cinéticos relativas ao 
processo de metanogénese. 
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abela 6.4 V
alores das constantes e parâm
etros cinéticos para os processos de desintegração e hidrólise 
T
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Parâm
etro 
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U
nidade 
D
efinição 
D
esintegração e H
idrólise
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ontínuo 
Fracção da m
atéria orgânica convertida em
: 
cf
f_ch_X
c 
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1 
 
%
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Lípidos 
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f_soluble_C
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D
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aterial solúvel 
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f_X
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Inertes particulados 
cf
f_fa_li 
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Á
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0,5 
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Lípidos   
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X
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c 
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).m
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O
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a (B
atstone et al., 2001) 
cf - coeficiente 
c   - constante 
ve - variável de estado 
e    - equação  
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etros cinéticos para os processos de acidogénese  
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0,33*nue1 
0 
1 
 
 
 
%
 
H
idrogénio 
cf
f_pro_su 
0,78*nue2 
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a (B
atstone et al., 2001) 
cf -coeficiente 
c   - constante 
ve - variável de estado 
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ar
a 
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e 
ac
id
og
én
es
e 
(c
on
tin
ua
çã
o)
 
 
D
eg
ra
da
çã
o 
de
 a
m
in
oá
ci
do
s 
 
 
U
ni
da
de
s 
ve
/e
 
Sc
o2
=
C
_a
a-
(1
-Y
aa
)*
f_
ac
_a
a*
C
_a
c-
(1
-Y
aa
)*
f_
bu
_a
a*
C
_b
u-
(1
-Y
aa
)*
f_
pr
o_
aa
*C
_p
ro
-(
1-
Y
aa
)*
 
f_
va
_a
a*
C
_v
a-
Y
aa
*C
_b
io
m
* 
km
_a
a*
X
aa
*S
aa
/(k
s_
aa
+S
aa
)*
 k
m
_a
a*
X
aa
*S
aa
/(k
s_
aa
+S
aa
) 
 
M
 
ve
/e
 
SI
N
=
N
_a
a-
Y
aa
*N
_b
io
m
* 
km
_a
a*
X
aa
*S
aa
/(k
s_
aa
+S
aa
) 
 
 
D
eg
ra
da
çã
o 
de
 a
çu
ca
re
s 
 
 
 
ve
/e
 
Ss
u=
(-
1)
*
km
_s
u*
X
su
*S
su
/(k
s_
su
+S
su
) 
 
 
K
g(
C
Q
O
).m
-3
ve
/e
 
Sb
u=
(1
-Y
_s
u)
*f
_b
u_
su
*
km
_s
u*
X
su
*S
su
/(k
s_
su
+S
su
) 
 
 
K
g(
C
Q
O
).m
-3
ve
/e
 
Sp
ro
=
(1
-Y
_s
u)
*f
_p
ro
_s
u*
km
_s
u*
X
su
*S
su
/(k
s_
su
+S
su
) 
 
 
K
g(
C
Q
O
).m
-3
ve
/e
 
Sa
c=
(1
-Y
_s
u)
*f
_a
c_
su
*
km
_s
u*
X
su
*S
su
/(k
s_
su
+S
su
) 
 
 
K
g(
C
Q
O
).m
-3
ve
/e
 
Sv
a=
(1
-Y
_s
u)
*f
_v
a_
su
*
km
_s
u*
X
su
*S
su
/(k
s_
su
+S
su
) 
 
 
K
g(
C
Q
O
).m
-3
ve
/e
 
Sh
2=
(1
-Y
_s
u)
*f
_h
2_
su
*
km
_s
u*
X
su
*S
su
/(k
s_
su
+S
su
) 
  
K
g(
C
Q
O
).m
-3
ve
/e
 
Si
n=
- (
Y
_s
u*
N
_b
io
m
)*
km
_s
u*
X
su
*S
su
/(k
s_
su
+S
su
) 
 
 
K
g(
C
Q
O
).m
-3
 
Sc
o2
=
C
_s
u-
(1
-Y
su
)*
f_
ac
_s
u*
C
_a
c-
(1
-Y
su
)*
f_
pr
o_
su
*C
_p
ro
-(
1-
Y
su
)*
 
f_
bu
_s
u*
C
_b
u-
Y
su
*C
_b
io
m
* 
km
_a
a*
X
su
*S
su
/(k
s_
su
+S
su
) 
 
M
 
 
SI
N
=
-(
N
_b
io
m
)*
Y
_s
u*
 k
m
_a
a*
X
su
*S
su
/(k
s_
su
+S
su
) 
 
 
ve
/e
 
X
aa
=
Y
_a
a 
km
_a
a*
X
aa
*S
aa
/(k
s_
aa
+S
aa
) 
 
 
 
K
g(
C
Q
O
).m
-3
ve
/e
 
X
su
=
 
 
Y
_a
a*
km
_s
u*
X
su
*S
su
/(k
s_
su
+S
su
) 
 
K
g(
C
Q
O
).m
-3
a  (
B
at
st
on
e 
et
 a
l.,
 2
00
1)
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T
abela 6.7 V
alores das constantes e parâm
etros cinéticos para os processos de acetogénese  
T
ipo 
Parâm
etro 
(A
D
M
1) a
U
sados no 
m
odelo 
M
ínim
o 
M
áxim
o  
 
 
 
U
nidade 
D
efinição 
 
 
Taxa m
áxim
a de degradação de: 
c
km
_pro 
13 
13 
0 
100 
 
 
 
K
g(C
Q
O
)*K
g(C
Q
O
)X
-1.d
-1 
propionato 
c
km
_fa 
6 
6 
0 
100 
 
 
 
K
g(C
Q
O
)*K
g(C
Q
O
)X
-1.d
-1 
Á
cidos gordos  
c
km
_c4 
20 
20 
0 
100 
 
 
 
K
g(C
Q
O
)*K
g(C
Q
O
)X
-1.d
-1
A
O
V
s 
de 
4 
carbonos
 
 
 
C
onst. de  m
eia saturação de: 
c
ks_pro 
0,1 
0,1 
0 
10 
 
 
 
K
g(C
Q
O
).m
-3 
Propionato 
c
ks_fa 
0,2 
0,2 
0 
10 
 
 
 
K
g(C
Q
O
).m
-3 
Á
cidos gordos  
c
ks_fa 
0,4 
0,4 
0 
10 
 
 
 
K
g(C
Q
O
).m
-3
A
O
V
s 
de 
4 
carbonos
 
 
 
Produção de biom
assa degradadora de: 
c 
Y
_pro 
0,06 
0,06 
0 
1 
 
K
g(C
Q
O
).K
g(C
Q
O
) -1 
Propionato 
c 
Y
_fa 
0,06 
0,06 
0 
1 
 
K
g(C
Q
O
).K
g(C
Q
O
) -1 
Á
cidos gordos  
c
Y
_c4 
0,06 
0,06 
0 
1 
 
 
 
K
g(C
Q
O
).K
g(C
Q
O
) -1
A
O
V
s 
de 
4 
carbonos
 
 
 
B
iom
assa degradadora de: 
c
X
pro 
 
 
 
 
 
 
 
K
g(C
Q
O
).m
-3 
Propionato 
c 
X
fa 
 
 
 
 
 
 
K
g(C
Q
O
).m
-3 
Á
cidos gordos  
c
X
c4 
 
 
 
 
 
 
 
K
g(C
Q
O
).m
-3
A
O
V
s 
de 
4 
carbonos
a (B
atstone et al., 2001) 
c   - constante 
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 p
ar
a 
os
 p
ro
ce
ss
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 d
e 
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et
og
én
es
e 
(c
on
tin
ua
çã
o)
 
 
A
ce
to
gé
ne
se
 
 
 
   
   
U
ni
da
de
s 
D
ef
in
iç
ão
 
ve
/e
  
Sb
u=
(-
1)
*
(k
m
_c
4*
X
c4
*S
bu
//(
ks
_c
4+
Sb
u)
)*
1/
(1
+S
va
/S
bu
)*
I_
ph
_b
ac
*I
_h
2_
c4
*I
_N
H
_l
im
 
 
K
g(
C
Q
O
).m
-3
 
A
m
in
oá
ci
do
s 
Sp
ro
=
(1
-Y
_c
4)
*0
,5
4*
 (k
m
_c
4*
X
c4
*S
bu
//(
ks
_c
4+
Sc
4)
)*
1/
(1
+S
va
/S
bu
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_h
2_
c4
*I
_N
H
_l
im
 
K
g(
C
Q
O
).m
-3
 
A
çu
ca
re
s 
(-
1)
* 
km
_p
ro
*X
pr
o*
Sp
ro
/(k
s_
pr
o+
Sp
ro
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_p
ro
_f
a*
I_
N
H
_l
im
 
 
 
(1
-Y
_c
4)
*0
,5
4*
 (k
m
_c
4*
X
c4
*S
va
//(
ks
_c
4+
Sv
a)
)*
1/
(1
+S
bu
/S
va
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_p
h_
va
*I
_N
H
_l
im
 
 
 
ve
/e
  
Sa
c=
(1
-Y
_c
4)
*0
,8
* 
(k
m
_c
4*
X
c4
*S
bu
//(
ks
_c
4+
Sc
4)
)*
1/
(1
+S
va
/S
bu
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_h
2_
c4
*I
_N
H
_l
im
 
K
g(
C
Q
O
).m
-3
 
B
ut
ira
to
 
+(
1-
Y
_f
a)
*0
,7
* 
km
_f
a*
X
fa
*S
fa
/(k
s_
fa
+S
fa
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_h
2_
fa
*I
_N
H
_l
im
 
 
 
+(
1-
Y
pr
o)
*0
,5
7*
 K
m
_p
ro
*X
pr
o*
Sp
ro
/(K
s_
pr
o+
Sp
ro
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_p
ro
_f
a*
I_
N
H
_l
im
 
 
 
+(
1-
Y
_c
4)
*0
,3
1*
 k
m
_c
4*
X
c4
*S
va
//(
ks
_c
4+
Sv
a)
)*
1/
(1
+S
bu
/S
va
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_p
h_
va
*I
_N
H
_l
im
 
 
 
ve
/e
  
Si
n=
-(
Y
_c
4*
N
_b
io
m
)*
 (k
m
_c
4*
X
c4
*S
bu
//(
ks
_c
4+
Sc
4)
)*
1/
(1
+S
va
/S
bu
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_h
2_
c4
*I
_N
H
_l
im
 
K
g(
C
Q
O
).m
-3
A
zo
to
 
i
â
i
 
-Y
_f
a*
N
bi
om
 k
m
_f
a*
X
fa
*S
fa
/(k
s_
fa
+S
fa
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_h
2_
fa
*I
_N
H
_l
im
 
 
 
 
-N
_b
io
m
*Y
_p
ro
* 
K
m
_p
ro
*X
pr
o*
Sp
ro
/(K
s_
pr
o+
Sp
ro
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_p
ro
_f
a*
I_
N
H
_l
im
 
 
 
 
-(
N
_b
io
m
*Y
_c
4*
 k
m
_c
4*
X
c4
*S
va
//(
ks
_c
4+
Sv
a)
)*
1/
(1
+S
bu
/S
va
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_p
h_
va
*I
_N
H
_l
im
 
 
 
ve
/e
  
Sh
2=
(1
-Y
_c
4)
*0
,2
 (k
m
_c
4*
X
c4
*S
bu
//(
ks
_c
4+
Sc
4)
)*
1/
(1
+S
va
/S
bu
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_h
2_
c4
*I
_N
H
_l
im
 
 
H
id
ro
gé
ni
o 
 
+(
1-
Y
_f
a)
*0
,3
* 
km
_f
a*
X
fa
*S
fa
/(k
s_
fa
+S
fa
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_h
2_
fa
*I
_N
H
_l
im
 
 
 
 
+(
1-
Y
_p
ro
)*
0,
43
* 
K
m
_p
ro
*X
pr
o*
Sp
ro
/(K
s_
pr
o+
Sp
ro
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_p
ro
_f
a*
I_
N
H
_l
im
 
 
 
 
+(
1-
Y
_c
4)
*0
,1
5*
 k
m
_c
4*
X
c4
*S
va
//(
ks
_c
4+
Sv
a)
)*
1/
(1
+S
bu
/S
va
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_p
h_
va
*I
_N
H
_l
im
 
 
 
ve
/e
  
Sf
a=
(-
1)
 k
m
_f
a*
X
fa
*S
fa
/(k
s_
fa
+S
fa
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_h
2_
fa
*I
_N
H
_l
im
 
K
g(
C
Q
O
).m
-3
A
zo
to
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i
â
i
ve
/e
  
Sv
a 
(-
1)
* 
(k
m
_c
4*
X
c4
*S
va
//(
ks
_c
4+
Sv
a)
)*
1/
(1
+S
bu
/S
va
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_p
h_
va
*I
_N
H
_l
im
 
 
 
ve
/e
  
Sc
o2
=
C
_p
ro
-(
1-
Y
pr
o)
*0
,5
7*
C
_a
c-
Y
_p
ro
*C
_b
io
m
* 
K
m
_p
ro
*X
pr
o*
Sp
ro
/(K
s_
pr
o+
Sp
ro
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_p
ro
_f
a*
 I_
N
H
_l
im
M
D
ió
x.
 
C
ar
bo
no
 
ve
/e
  
X
c4
=
Y
_c
4 
(k
m
_c
4*
X
c4
*S
bu
//(
ks
_c
4+
Sc
4)
)*
1/
(1
+S
va
/S
bu
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_h
2_
c4
*I
_N
H
_l
im
 
K
g(
C
Q
O
).m
-3
B
io
m
. 
D
eg
. 
i
+Y
_c
4*
 k
m
_c
4*
X
c4
*S
va
//(
ks
_c
4+
Sv
a)
)*
1/
(1
+S
bu
/S
va
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_p
h_
va
*I
_N
H
_l
im
 
 
 
ve
/e
  
X
fa
=
Y
_f
a*
 k
m
_f
a*
X
fa
*S
fa
/(k
s_
fa
+S
fa
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_h
2_
fa
*I
_N
H
_l
im
 
K
g(
C
Q
O
).m
-3
B
io
m
. D
eg
. 
ve
/e
  
X
pr
o=
Y
_p
ro
* 
km
_p
ro
*X
pr
o*
Sp
ro
/(k
s_
pr
o+
Sp
ro
)*
 I_
ph
_b
ac
*I
_p
ro
_f
a*
I_
N
H
_l
im
 
 
 
a  (
B
at
st
on
e 
et
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l.,
 2
00
1)
 
ve
 v
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iá
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T
abela 6.8 V
alores das constantes e parâm
etros cinéticos para os processos de m
etanogénese  
T
ipo 
Parâm
etro 
(A
D
M
1) a
V
alores usados 
M
ínim
o 
M
áxim
o  
 
 
 
U
nidade 
D
escrição 
 
 
Taxa m
áxim
a de degradação de: 
c
km
_ac 
8 
8 
0 
20 
 
 
 
K
g(C
Q
O
)*K
g(C
Q
O
)X
.d
-1 
acetato 
c
km
_h2 
35 
35 
0 
200 
 
 
 
K
g(C
Q
O
)*K
g(C
Q
O
)X
.d
-1 
hidrogénio 
 
 
 
 
C
onst. de  m
eia saturação de: 
c
ks_ac 
0,15 
0,15 
0 
10 
 
 
 
K
g(C
Q
O
).m
-3 
acetato 
c
ks_h2 
7,0*10
-6 
7,0*10
-6
0 
0,005 
 
 
 
K
g(C
Q
O
).m
-3 
hidrogénio 
 
 
 
 
 
Produção de biom
assa degradadora de: 
cf 
Y
_ac 
0,05 
0,05 
0 
1 
 
K
g(C
Q
O
). K
g(C
Q
O
) -1 
acetato 
cf 
Y
_h2 
0,06 
0,06 
0 
1 
 
K
g(C
Q
O
). K
g(C
Q
O
) -1 
hidrogénio 
 
 
 
B
iom
assa degradadora de: 
c
X
ac 
 
 
 
 
 
 
 
K
g(C
Q
O
).m
-3
acetato
c
X
h2 
 
 
 
 
 
 
K
g(C
Q
O
).m
-3
hidrogénio 
 
 
 
 
 
ve/e  
Sac= 
(-1)* km
_ac*X
ac*Sac/(ks_ac+Sac)*I_ph_ac*I_nh3_ac*I_N
H
_lim
it 
K
g(C
Q
O
).m
-3 
A
m
inoácidos 
ve/e  
Sin= 
-(Y
_ac*N
_biom
)* km
_ac*X
ac*Sac/(ks_ac+Sac)* I_ph_ac*I_nh3_ac*I_N
H
_lim
it 
K
g(C
Q
O
).m
-3 
A
zoto inorgânico 
ve/e  
Sch4=
(1-Y
ac)*km
_ac*X
ac*Sac/(ks_ac+Sac)*I_ph_ac*I_nh3_ac*I_N
H
_lim
it 
+(1-Y
_h2)*km
_h2*X
h2*Sh2/(ks_h2+Sh2)* )* I_ph_h2*I_N
H
_lim
it 
K
g(C
Q
O
).m
-3
ve/e  
Sco2=
C
_ac-Y
_ac*C
_biom
-(1-Y
_ac)*C
_ch4* km
_ac*X
ac*Sac/(ks_ac+Sac) 
* I_ph_ac*I_nh3_ac*I_N
H
_lim
it – Y
_h2*C
_biom
-(1-Y
_h2)*C
_ch4) *I_ph_h2*I_N
H
_lim
it 
M
 
D
ióxido de carbono 
ve/e  
Sh2= 
(-1)* km
_h2*X
h2*Sh2/(ks_h2+Sh2)* I_ph_h2*I_N
H
_lim
it 
K
g(C
Q
O
).m
-3 
H
idrogénio 
 
 
  
 
 
 
ve/e  
X
ac= 
Y
_ac* 
km
_ac*X
ac*Sac/(ks_ac+Sac) * I_ph_ac*I_nh3_ac*I_N
H
_lim
it 
K
g(C
Q
O
).m
-3 
B
iom
. D
eg. am
ino 
ve/e  
X
h2= 
Y
_h2* 
km
_h2*X
h2*Sh2/(ks_h2+Sh2) * I_ph_h2*I_N
H
_lim
it 
K
g(C
Q
O
).m
-3 
B
iom
. D
eg. açucares 
a (B
atstone et al., 2001) 
cf- coeficiente 
c  - constante 
ve- variável de estado 
e   - equação  
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Efeito da temperatura - A maior parte dos processos anteriormente descritos varia com a 
temperatura, através da influência nas velocidades das reacções catalizadas por enzimas e 
na velocidade de difusão de substrato para as células (Garcia, 2003), sendo essa influência 
expressa pela equação 6.17. 
Inibição e toxicidade - Do ponto de vista da engenharia, a inibição afecta a velocidade de 
crescimento específico da biomassa ou do seu decaimento, através de substâncias que 
entram ou se formam no próprio reactor, ou através de substâncias e que passam para o 
interior das células interferindo nos processos metabólicos. A inclusão deste parâmetro nas 
formulações matemáticas pretende melhorar o ajuste do modelo aos dados experimentais 
(Negri et al., 1993). No ADM1, as formas de quantificar a inibição são três, derivando 
todas da equação de Monod (Garcia, 2003): 
? Inibição competitiva: quando os compostos inibidores são semelhantes ao substrato 
? Inibição não-competitiva: onde o inibidor se fixa a sítios activos das enzimas onde o 
substrato nunca se fixa;
? Inibição incompetitiva: em que o inibidor apenas se fixa no complexo enzima 
substrato, sendo o seu efeito reflectido no decréscimo da velocidade de crescimento. 
O ADM1 não separa claramente os efeitos inibitórios dos AOVs e do pH baixo (<6), 
devido à falta de estudos concludentes neste campo (Klingel e Hahn, 1999), pelo que o 
possível efeito inibitório do pH baixo não possa ser equacionado na fase de acidificação 
mas apenas na metanização (Mtz-Viturtia et al., 1995), conforme observado na Tabela 6.9. 
Os modelos começaram inicialmente por incorporar apenas o efeito tóxico dos AOVs nas 
bactérias metanogénicas acetoclásticas, mas ultimamente a concentração de H2 tem sido 
usada, por ser um parâmetro de rápida determinação e influenciado pelos balanços dos 
vários AOVs presentes no reactor (Hariklia et al., 2003). O ADM1 usa todos estes tipos de 
inibição em alguns processos, incorporando um termo na expressão da velocidade de 
utilização de um dado substrato (equação 6.18) (Tabela 6.9). 
n21
s
m
j I......IIXSK
Sk? ????
?
? 6.18
Primeira parte corresponde à velocidade de utilização de substrato descrito pela equação de Monod e 
I1…n=f(SI, 1…..n) são as funções de inibição conjugadas. 
Usaram-se as funções de inibição pelo pH para valores abaixo do óptimo, considerando um 
limite inferior, I_ph_...ll, abaixo do qual existe uma forte inibição, e o limite superior, 
I_ph_...ul, até onde os organismos não sofrem qualquer inibição. 
)º(?
01
01)º()( CTTeCTpTp ?? 6.17
(?) Constante de temperatura 
T1 – T0 Diferença entre  a temperatura dos ensaios e a temperatura em que o parâmetro foi determinado
T
abela 6.9 V
alores das constantes e parâm
etros usados nas funções de inibição do m
odelo
T
ipo 
Parâm
etro 
(A
D
M
1) a
 
 
 
 
U
nidade 
T
ipo de inibição (A
D
M
1*) 
C
oncentração inbitória do hidrogénio para: 
c
K
I_h2_c4 
1.10
-5
 
 
 
 
 
M
 
X
c4
 
c
K
I_h2_fa 
5.10
-5
 
 
 
 
 
M
 
X
fa
 
c
K
I_h2_pro 
3,5.10
-5
 
 
 
 
 
M
 
X
pro
 
C
oncentração inbitória da am
ónia para: 
c
K
I_nh3_ac 
0,0018 
 
 
 
 
 
M
 
X
ac
 
c
K
s_IN
 
0,0001 
 
 
C
oncentração de azoto à qual o crescim
ento pára 
 
 
 
Inibição do ph em
:
c
I_ph_ac_ll 
6 
Lim
ite inferior 
 
 
 
 
 
X
ac  
c
I_ph_ac_ul 
7 
Lim
ite superior 
 
 
 
 
 
X
ac
 
c
I_ph_h2_ll 
5 
Lim
ite inferior 
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6.5.2.1.1. Processos físico-químicos 
A importância do sistema físico-químico deve-se ao facto de: 
? Muitos factores de inibição dependerem do ambiente físico-químico, isto é de 
parâmetros tais como o pH, os ácidos e bases gases solúveis na fase líquida;
? Variáveis importantes indicativas do comportamento do sistema, tais como o 
caudal de biogás e a alcalinidade dos bicarbonatos estarem dependentes da correcta 
estimativa de processos físico-químicos;
? O maior custo operacional é muitas vezes o controle do pH com ácido ou base 
forte, processo que pode ser melhor gerido se houver um conhecimento mais 
aprofundado do comportamento do sistema físico-químico. 
Processos líquido-líquido
Os diversos equilíbrios entre as várias espécies químicas, incluindo o equilíbrio ácido-base 
são aqui considerados como processos líquido-líquido. Os coeficientes dos processos de 
equilíbrio de cargas, de carbono e azoto inorgânico são representados pelas equações 6.19 
a, b e c, respectivamente. 
0
20816011264
Pr
34
?????????? ??
????
???? AnOH
VaBuAc
HCOHNHCat SS
SSSS
SSSS
6.19 a
0SSS
32 HCOCOIC
??? ? 6.19 b 
0SSS
43 NHNHIN
??? ? 6.19 c 
O bicarbonato, os AOVs e a amónia são os processos que mais controlam a capacidade 
tampão de um reactor, cada um deles predominando a uma determinada gama de pH 
(Garcia, 2003). Para cada uma destas espécies químicas, as equações de balanço de cargas 
são expressas na Tabela 6.10. 
Tabela 6.10 Conjunto de equações de balanço de cargas 
Equações de equilíbrios de cargas Variável isolada pKa (298 ºK) Designação 
0
S
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H
W
OH ??
?
? ?OHS 14,0 ião Hidróxido 
0
SK
SK
S
HCO,a
ICCO,a
HCO
2
2
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?
?
?
?
?
?
3HCO
S 6,35 ião  Bicarbonato 
0
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SS
S
HNH,a
INH
NH
4
4
?
?
?
?
?
?
?
4NH
S 9,25 ião  Amónio 
0
SK
SK
S
HAc,a
total,AcAc,a
Ac ??
?
?
? ?Ac
S 4,76 ião  Acetato 
0
,
,, ?
?
?
?
?
Hproa
totalproproa
pro SK
SK
S ?oPrS 4,88 ião Propionato 
0
SK
SK
S total,vaVa,aVa ??
?? ?VaS 4,80 ião Valerato 
0
,
,, ?
?
?
?
?
HBua
totalbuBua
Bu SK
SK
S ?BuS 4,84 ião  Butirato 
Transferência Gás-Líquido
As equações usadas para modelar os processos de transferência gás-líquido, consideram 
basicamente que as bolhas de gás formadas no processo saem do líquido e são novamente 
absorvidas num processo de equilíbrio. Foram modelados o hidrogénio, o metano e o 
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dióxido de carbono, por serem os gases predominantes no processo. O hidrogénio e o 
metano têm baixas solubilidades, enquanto que o dióxido de carbono tem uma solubilidade 
mais elevada (Tabela 6.11).
Tabela 6.11 Solubilidades dos gases mais relevantes para o processo 
Pares em equilíbrio Solubilidade KH (Mliq/bargás) Entalpia ?H0 (J.mole-1)
CH4liq/CH4gas 0,0014 -14240 
CO2liq/CO2gas 0,035 -19410 
H2liq/H2gas 0,00078 -4180 
A lei de Henry foi usada para descrever a relação de equilíbrio entre as concentrações na 
fase líquida e na fase gasosa (equações 6.20 e 6.21), e deu origem às equações que 
traduzem o fluxo de gás entre o volume livre do reactor e o líquido (Tabela 6.12).
0SpK ss,i,líqss,i,gasH ?? 6.20
? ?i,gasHi,liqLi,T pKSak? ?? 6.21
Sliq,i,ss - Concentração em estado estacionário do componente i na fase líquida (M) 
pgas,i,ss- pressão parcial do componente i na fase gasosa (bar)  
kLa - Coeficiente de transferência gás-líquido (d-1)
?T,i - Velocidade de transferência de massa específica do gás i.
KH - Constante da lei de Henry (M.bar-1)                                                                                                           
Tabela 6.12 Coeficientes da fase líquida e equações para as reacções gás-líquido
               Componente i
Processo j 
Sh2 Sch4 SIC Taxa do processo 
Transferência de H2 -1   ? ?2,,2, 216 HgasHHHliqL KSaK ???
Transferência de CH4  -1  ? ?4,4,4, 64 CHgasCHHCHliqL KSaK ???
Transferência de CO2   -1 ? ?2,2,2, COgasCOHCOliqL KSaK ???
Do equilíbrio entre as fases gasosa e líquida no reactor resultam as pressões parciais de 
cada um dos gases no volume livre do reactor, os quais são expelidos para fora do mesmo a 
um caudal dependente da diferença de pressão com a atmosfera, conforme representado na 
equação 6.22. 
)(
2242
atmgaspgas
OHgasHCHCOgas
ppkp
ppppp
??
????
6.22
qgas-caudal de gás 
kp- coeficiente de resistência específica do tubo (m-3d-1bar-1)
patm-pressão atmosférica (bar)
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6.5.3. Funcionamento do modelo e dos reactores 
O ADM1 foi desenvolvido em bases muito abrangentes, especialmente na fase de selecção 
de valores para as variáveis, coeficientes e processos. Estas constantes usam valores 
bibliográficos como base de cálculo, sendo necesário a existência de valores experimentais 
para se proceder ao seu ajuste. Nesse sentido foi efectuada inicialmente uma selecção dos 
parâmetros a avaliar experimentalmente para posterior ajuste do modelo aos resultados de 
explloração dos reactores (Tabela 6.13).
Tabela 6.13 Matriz paramétrica de controlo dos reactores  
Periodicidade média            Localização 
Parâmetro
Alimentação Reactor Saída de
gás
Saída de
efluente Descontínuo Contínuo 
Caudal/TRH ?   ? Início/fim Diária 
Temperatura ?   Diária “ 
pH ?   ? “ “ 
Caudal de metano ? “ “ 
Percentagem de metano ? * “ 
CQO total ?   ? Semanal Tri-semanal
ST ? ? “ “ 
STV ?   ? “ “ 
AOVs    ? “ “ 
Alcalinidade ?   ? “ “ 
* Absorção do CO2 em solução de NaOH 
Neste estudo o ADM foi aplicado aos sistemas anaeróbios descritos nos capítulos 4 e 5, 
correspondendo a reactores completamente misturados, descontínuos e contínuos, a 
funcionarem a uma temperatura de 37ºC, e alimentados com uma mistura de FORSU/LS 
de 75/25 %, com as diferenças descritas na Tabela 6.14.  
Tabela 6.14 Características dos compartimentos modelados 
Tipo de reactor Volume útil 
(m3)
Volume livre
(m3)
Material Alimentação Agitação 
Descontínuo 0,0007 0,0003 Vidro Descontínua Semi-contínua 
Contínuo 0,048 0,012 Aço inox Contínua Contínua 
6.5.3.1. Definição das condições iniciais do modelo 
A especificação das concentrações de cada um dos componentes no instante inicial, são 
condições essenciais para o desenvolvimento do modelo. Para fazer estas determinações 
foram consultadas diferentes fontes bibliográficas, para que, conjugadas entre si e com os 
valores experimentais, fosse possível estimar valores para as condições de arranque 
(Batstone et al., 2001). 
A opção pela construção de um modelo estruturado, parte do princípio que as únicas 
diferenças entre os dois resíduos orgânicos (Lamas de ETAR e FORSU) estão associadas à 
velocidade de hidrólise, pelo simples facto de terem proporções diferentes de hidratos de 
carbono, lípidos, proteínas, inertes e humidade (Hansson et al., 2004). Para dar resposta a 
este requisito do modelo, a constituição da FORSU simulada nesses constituintes foi 
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calculada com base nos valores de referência do Departamento de Agricultura dos Estados 
Unidos (USDA, 2001), e no caso das Lamas Secundárias (LS) recorreu-se aos dados de 
González et al. (2005) (Tabela 6.15 e Tabela 6.16). Esta metodologia de determinação 
pretende provar a possibilidade de inferir a determinação da composição de misturas 
complexas de resíduos nos diversos polímeros com base em pesagens simples e valores de 
referências bibliográficas. Do uso desses valores foi possível calcular a composição final 
da FORSU e das LS de um modo desagregado pelos seus componentes (Tabela 6.17). 
Os cálculos corresponderam basicamente à multiplicação do teor de cada uma das 
substâncias (hidratos de carbono, proteínas, lípidos e cinzas) pela percentagem (% talqual) 
de cada um dos componentes macroscópicos na FORSU simulada (pão, batatas, carne 
entre outros), sendo indicados na Tabela 6.16 alguns dos valores experimentais para 
comparação.  
Tabela 6.15 Composição de várias amostras de Lamas de ETAR nos vários componentes 
Componentes Hidratos de
carbono
Proteínas Lípidos Total
STV
Cinzas
(inertes)
Sólidos
totais
Humidade
% (ST) % (ST) % (ST) % (ST) % (ST) % % (talqual)
Lamas secundárias A (a) 28 45 3 75    
Lamas secundárias B (a) 26 43 1 69    
Lamas secundárias C (a) 25 33 1 60    
Lamas secundárias (média) 26 40 2 68 32 4 96 
Lamas secundárias (b) - - - 69 31 11 89 
Lamas anaeróbias A (a) 32 17 9 58    
Lamas anaeróbias B (a) 31 25 2 58    
Lamas anaeróbias C (a) 29 25 2 56    
Lamas anaeróbias 
 (média inóculo) 31 22 5 58 42 2 98 
Lamas anaeróbias 
 (média inóculo) (b) - - - 52 48 10 90 
(a) González  et al., 2005) as denominações A, B e C correspondem a diferentes locais de amostragem 
(b) Análises laboratoriais (este estudo)  
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Tabela 6.17 Composição inicial da mistura usada nos ensaios descontínuos e contínuo 
Hidratos de carbono Proteínas Lípidos Cinzas Biomassa(inóculo) UnidadesSubstrato (% ST) f ch Xc f pr Xc f li Xc Xi e Si X aa,li … (%) %(ST) FORSU
100% FORSU 79 11 2 7 0 %(ST) substrato
100% Lamas 26 40 2 32 0 %(ST) substrato
100% Inóculo 31 22 5 42 58 %(ST) substrato
75% FORSU 49 13 2 22 14 % ST(substrato)/ST(mistura)
CQO 1,07 1,50 2,88 0,10 1,42 g(CQO)/g(ST) 
75% FORSU 52 20 6 2 20 % CQO(substrato)/CQO(mistura)
f_ch_Xc, f_pr_Xc e f_li_Xc – fracção de matéria particulada que se converte em hidratos de carbono, proteínas e lípidos 
repectivamente 
Para a biomassa os dados bibliográficos (Efstathiou et al., 2003) foram usados para 
determinar a distribuição inicial dos vários grupos de microrganismos no arranque dos 
reactores e a sua evolução foi determinada pela simulação do modelo ao longo do tempo. 
Considerou-se também que a única fonte de biomassa provinha do inóculo. A partir do 
CQO de arranque dos reactores, foi calculada a concentração de cada grupo trófico 
multiplicando esse valor pela percentagem de biomassa (Tabela 6.17) e depois pelo rácio 
correspondente a esse grupo trófico, o que originou a distribuição apresentada na Tabela 
6.18.
Tabela 6.18 Percentagens de mistura dos diferentes tipos de biomassa no arranque do reactor 
Biomassa Biomassa degradadora % (CQO) mistura
% (ST) alimentação % (CQO) mistura Açucares Aminoácidos LCFA
Butirato 
Valerato Propionato Acetato Hidrogénio
  Xsu Xaa Xfa Xc4 Xpro Xac Xh2 
  18 (a) 18 (a) 18 (a) 18 (a) 18 (a) 5 (a) 5 (a)
75% FORSU 20% 3,57% 3,57% 3,57% 3,57% 3,57% 0,99% 0,99% 
(a) (Efstathiou et al., 2003) percentagem de cada grupo de biomassa na biomassa total do reactor 
O arranque do reactor contínuo foi efectuado em condições descontínuas para adaptação e 
desenvolvimento da biomassa, juntando logo de início a alimentação e o inóculo. Este 
procedimento foi adoptado por existirem evidências de o período de arranque poder ser 
encurtado com o aumento da velocidade de crescimento dos microrganismos, e a melhor 
forma de o conseguir é operar com níveis altos de substrato nas fases iniciais da digestão 
(Lema, 1991). 
6.5.3.1.1.  Composição da alimentação 
Para além da necessidade de definir as condições prevalecentes no instante inicial, no caso 
do reactor contínuo foi também definido separadamente a composição da alimentação, 
dado que este procedimento não é apenas realizado na fase de arranque neste tipo de 
reactores. A alimentação do reactor, contínuo usou sempre a mesma proporção entre os 
componentes, sem incorporar a contribuição do inóculo utilizado apenas na fase de 
arranque. Assim, a composição da alimentação em termos dos quatro componentes 
principais (hidratos de carbono, proteínas, lípidos e cinzas), é apresentada na Tabela 6.19, 
em função do teor de FORSU da alimentação.  
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Tabela 6.19 Composição da alimentação dos reactores em função do teor de FORSU 
Hidratos de carbono Proteínas Lípidos STV Cinzas Unidades Substrato 
(% ST) % ST % ST % ST % ST % ST 
100% FORSU 79 11 2 92 8 %(ST) substrato
100% Lamas 26 40 2 68 32 %(ST) substrato
75% FORSU 66 18 3 87 13 %(ST) mistura
CQO 1,07 1,5 2,88  0,1 g(CQO)/g(STV) 
75% 66 25 8  1 % CQO(substrato)/CQO(mistura)
Foi assumido que o caudal de entrada é igual ao de saída e que a concentração de gases 
dissolvidos (metano, hidrogénio), ácidos orgânicos voláteis e biomassa na alimentação 
eram nulas ou próximas de zero, porque a FORSU foi congelada logo depois de preparada 
a partir de alimentos frescos e as Lamas secundárias de ETAR são derivadas de um sistema 
aeróbio de Lamas activadas. 
6.5.4.  Simulação e ajuste do modelo
Uma das maiores críticas feitas aos modelos estruturados, como é o caso do ADM1, é que, 
devido à sua elevada complexidade, o elevado número de parâmetros envolvidos pode 
confundir e impossibilitar qualquer tipo de análise, dificultando uma correcta estimação 
dos parâmetros bioquímicos. A estratégia que melhor permite ultrapassar estas dificuldades 
recorre à utilização de análises de sensibilidade para limitar o número de parâmetros na 
análise do comportamento do modelo e na optimização do mesmo (Batstone et al., 2001), 
permitindo assim a sua correcta calibração. 
Uma análise matemática deste tipo irá também salientar quais as diferenças a nível da 
importância relativa e valor absoluto dos parâmetros envolvidos na digestão anaeróbia em 
modo descontínuo e contínuo dos reactores, assim como tirar conclusões sobre as formas 
de optimizar o seu modo de funcionamento em diferentes situações.  
6.5.4.1. Análise de sensibilidade 
O ajuste foi feito apenas com parâmetros dentro do mesmo grupo de sensibilidade (alta, 
média ou baixa sensibilidade) e tendo em conta a divisão dos parâmetros em diferentes 
classes referidas no ADM1 (Batstone et al., 2001), experimentado primeiro os parâmetros 
que produzem a maior variação (alta sensibilidade) de acordo com o procedimento 
exemplificado no esquema da Figura 6.3, seguindo-se a utilização dos parâmetros de média 
e baixa sensibilidade. 
6.5.4.1.1. Reactores descontínuos 
As análises de sensibilidade foram realizadas a todas as constantes do modelo, tendo os 
resultados das simulações feitas com o AQUASIM© sido transportados para uma folha de 
cálculo para posterior edição e apresentação. 
A sensibilidade da produção de metano aos vários parâmetros apresentada na Figura 6.5 e 
na Tabela 6.20, revela que o parâmetro que mais influencia pela positiva a produção de 
metano é a carga orgânica inicial do reactor (CO), seguido da proporção de hidratos de 
carbono da mistura inicial (f_ch_Xc), e só depois vem a velocidade de degradação do 
acetato.
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Figura 6.5 Análise de sensibilidade de vários parâmetros em relação à produção de metano 
nos reactores descontínuos
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Verifica-se ainda que nos primeiros 5 dias de digestão, a velocidade máxima de 
degradação de acetato (km_ac) é o parâmetro mais importante, logo seguido da constante 
de dissolução (k_dis). Na Tabela 6.20 pode ser verificada a concordância entre os 
resultados da análise de sensibilidade feita neste estudo e a apresentada como referência no 
ADM1 (Batstone et al., 2001).
Tabela 6.20 Resultados da análise de sensibilidade da produção de metano dos ensaios 
descontínuos 
ADM1 Efeito Parâmetro   Unidades 
Sens. Período 0 5 5 10 30 150  dias 
- +++++ CO 0 1700 1700 1700 1700 1700  l(CH4)
- +++++ f_ch_Xc 0 1200 1200 1200 1200 1200  “ 
3 +++++ km_ac 0 1200      “ 
3 ++++  K_dis 0 400      “ 
- +++ f_Xac 0 200 0 0 0 10  “ 
3 - - - ks_ac 0 -120      “ 
1 ++ km_su 0 15      “ 
2 ++ Kdec_Xsu, aa, pro 0 10 15     “ 
2 - - e ++ kdec_Xac 0 -25 15 0 0 5  “ 
- +++ f_Xaa 0 15 0 0 0 55  “ 
- Efeito antagónico, o aumento deste parâmetro provoca uma diminuição do valor de CQO no período considerado 
+ Efeito sinergístico, implica que um aumento deste parâmetro provoca um aumento no valor final de CQO no período considerado 
O número de símbolos indica  a sensibilidade relativa do CQO a esse parâmetro 
A sensibilidade no ADM1 é é dividida em três graus: 
1- Pouca ou nenhuma sensitividade                          2- Alguma sensitividade                                        3- Sensibilidade elevada                    
Da análise do gráfico da Figura 6.6, o parâmetro que se verificou influenciar mais pela 
positiva o valor do CQO é a carga orgânica inicial (CO) do reactor, seguido pela negativa 
do factor de conversão de matéria particulada em hidratos de carbono (f_ch_Xc), pelo 
facto de serem os hidratos de carbono os maiores constituintes do substrato. Em segundo 
plano aparecem com sinais contrários mas com a mesma ordem de grandeza da função de 
sensibilidade, a velocidade máxima de degradação (km_ac) e a constante de saturação 
(ks_ac) do acetato, parâmetros que estão fortemente correlacionados e que por isso não 
podem ser estimados em simultâneo. 
Como na estimativa de parâmetros não é possível alterar a carga inicial dos reactores, nem 
a proporção de hidratos de carbono que advêm da degradação da matéria particulada 
(f_ch_xc), por serem variáveis que derivam da constituição dos substratos e caracterizarem 
os ensaios, apenas se poderá estimar em separado a velocidade máxima de degradação do 
acetato e a constante de desintegração da biomassa particulada para ajustar a remoção de 
CQO.
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Figura 6.6 Gráfico de sensibilidade das constantes do modelo à remoção de CQO 
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Tabela 6.21 Resultados da análise de sensibilidade efectuada ao modelo dos reactores 
descontínuos para a remoção de CQO 
ADM1 Efeito Parâmetro   Unidades
Período 0 5 5 10 30 150  dias
- +++++ CO 18 8 8 8 6 6  kg(CQO).m-3
- - - - -- f_ch_Xc 0 -6 -6 -6 -10 -10  “
3 - - - - km_ac -5 -5      “
3 - - - - k_dis -2,5 -2,5      “
- +++ f_Xaa,fa,pro,c4,pro,su 0,6 0,6 0,2 0,2 0,2 0,2  “
- - - f_li_Xc 0 -0,5 -0,5 -0,5 -0,6 -0,6  “
3 + ks_ac 0 0,5      “
- - - f_Xac 0 -0,6      “
1 - - km_su 0 -0,4      “
2 - - Kdec_Xsu 0 0 0 0 -0,4 -0,4  “
2 - kdec_Xaa,pro,ac 0 0 0 0 -0,2 -0,2  “
1 - km_aa 0 0 0 0 -0,1 -0,1  “
1 + ks_aa 0 0 0 0,1 0,05 0,05  “
- Efeito antagónico, o aumento deste parâmetro provoca uma diminuição do valor de CQO no período considerado 
+ Efeito sinergístico, implica que um aumento deste parâmetro provoca um aumento no valor final de CQO no período considerado 
O número de símbolos indica  a sensibilidade relativa do CQO a esse parâmetro 
A sensibilidade no ADM1 é é dividida em três graus: 
1- Pouca ou nenhuma sensitividade                                2- Alguma sensitividade                                          3- Sensibilidade elevada 
Na Tabela 6.21 verifica-se que a maioria dos parâmetros apenas influencia a redução de 
CQO durante uma pequena fase do processo, pelo que na escolha dos parâmetros para 
calibração, este facto será considerado. 
6.5.4.1.2. Reactor contínuo 
A sensibilidade da produção de metano aos vários parâmetros é apresentada no gráfico da  
Figura 6.7, assim como na Tabela 6.22. Pelos valores elevados que a função de 
sensibilidade toma para o parâmetro respeitante ao CQO da alimentação (CQOalimentação), e 
a constante de desintegração, pode-se comprovar mais uma vez a influência que a 
biodegradabilidade dos resíduos exerce sobre o comportamento do reactor anaeróbio. A 
constante de dissolução (k_dis) aparece como preponderante, seguida com uma 
importância de cerca de 10 vezes inferior, pelo caudal (imput_Qin_dyn) e pelos parâmetros 
ligados à degradação do acetato (km_ac e Y_ac).  
O caudal de alimentação, relacionado directamente com o tempo de retenção hidráulico 
(TRH), influencia também a produção de metano, embora tenha cerca de 30 vezes menos 
importância do que a concentração de CQO na alimentação, isto porque embora o TRH 
tenha diminuído de 30 para 10 dias no final da digestão, continua a ser um valor elevado, 
permitindo que ocorra a degradação da maior parte dos compostos orgânicos presentes. 
Estes resultados estão de acordo com estudos anteriores, onde se conclui que a carga 
orgânica é o parâmetro que mais influencia a produção de metano (Cecchi et all.,, 1991a), 
contrariamente a outros estudos que identificaram o TRH como o parâmetro mais 
importante (Sans et al., 1994), devido ao facto de funcionarem com valores de TRH mais 
baixos (<10 dias).
   Comportamento de reactores anaeróbios tratando                 164                            a fracção orgânica dos resíduos sólidos urbanos
Alta sensibilidade
-0,3
-0,25
-0,2
-0,15
-0,1
-0,05
0
0,05
0,1
0,15
0,2
0,25
0,3
0 50 100 150 200 250 300 350
Diasm
3 (
C
H
4)
.d
ia
-1
CQOalimentação input_Qin_dyn Km_ac Km_su Ks_ac Ks_su Input_S_IC_in
I_ph_ac_ll I_ph_ac_ul I_ph_bac_ll I_ph_h2_ll I_ph_h2_ul kdec_xaa kdec_xac
kdec_xc4 kdec_xfa kdec_xh2 kdec_xpro kdec_xsu kdis khyd_ch
khyd_li khyd_pr km_aa km_c4 km_fa km_h2 km_pro
Ks_aa Ks_c4 Ks_fa Ks_h2 Ks_IN Ks_pro Ks_su
Y_aa Y_c4 Y_ac Y_fa Y_h2 Y_pro Y_su
f_biomass_COD Startup_COD
Média sensibilidade
-0,05
-0,04
-0,03
-0,02
-0,01
0
0,01
0,02
0,03
0,04
0,05
0 50 100 150 200 250 300 350
Diasm
3 (
C
H
4)
.d
ia
-1
kdis input_Qin_dyn Km_ac Y_ac Km_su Ks_ac Ks_su
Input_S_IC_in I_ph_ac_ll I_ph_ac_ul I_ph_bac_ll I_ph_h2_ll I_ph_h2_ul kdec_xaa
kdec_xac kdec_xc4 kdec_xfa kdec_xh2 kdec_xpro kdec_xsu khyd_ch
khyd_li khyd_pr km_aa km_c4 km_fa km_h2 km_pro
Ks_aa Ks_c4 Ks_fa Ks_h2 Ks_IN Ks_pro Ks_su
Y_aa Y_c4 Y_fa Y_h2 Y_pro Y_su f_biomass_COD
Startup_COD
Baixa sensibilidade
-0,01
-0,008
-0,006
-0,004
-0,002
0
0,002
0,004
0,006
0,008
0,01
0 50 100 150 200 250 300 350
Dias
m
3 (C
H
4).
di
a-
1
Y_su Km_su Ks_ac Ks_su I_ph_ac_ll I_ph_ac_ul I_ph_bac_ll
I_ph_h2_ll I_ph_h2_ul kdec_xaa kdec_xac kdec_xc4 kdec_xfa kdec_xh2
kdec_xpro kdec_xsu khyd_ch khyd_li khyd_pr km_aa km_c4
km_fa km_h2 km_pro Ks_aa Ks_c4 Ks_fa Ks_h2
Ks_IN Ks_pro Ks_su Y_aa Y_c4 Y_fa Y_h2
Y_pro f_biomass_COD
Figura 6.7 Gráfico de sensibilidade da produção de metano a diversos parâmetros do modelo 
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O TRH quando correlacionado com a carga orgânica do reactor (Garcia, 2003) é 
importante no dimensionamento de unidades industriais. 
Tabela 6.22 Resultados da análise de sensibilidade à produção de biogás no reactor contínuo 
ADM1 Efeito Parâmetro      Unidades
Período 0 50 100 200 300 dias
- +++++ CQOalimentação 0.075 0.075 0.15 0.225 0.250 l(CH4).dia-1
3 ++++ k_dis 0 0,02 0,02 0,025 0,035 “
- +++ Imput_Qin_dyn 0 0,01 0,01 0,015 0,015 “
3 +++ km_ac 0 0 0,005 0,01 0,015 “
1 +++ e - Y_ac  0,01 -0,015 0,015 -0,01 “
1 - - - Y_su 0 0,006 0,01 -0,01 -0,01 “
-  Startup_COD 0.01     “
3 ++ khyd_ch 0 0 0,003 0,003 0,003 “
2 ++ Kdec_xsu 0 0,001 0,002 0,002 0,002 “
1 - - Y_aa 0 -0,002 -0,003 -0,003 -0,003 “
- Efeito antagónico, o aumento deste parâmetro provoca uma diminuição do valor de CQO no período considerado 
+ Efeito sinergístico, implica que um aumento deste parâmetro provoca um aumento no valor final de CQO no período considerado 
O número de símbolos indica a sensibilidade relativa do CQO a esse parâmetro, máxima para 5 e mínima para 1 
A sensibilidade no ADM1 é é dividida em três graus: 
3- Sensibilidade elevada  2- Alguma sensibilidade  1- Pouca ou nenhuma sensibilidade
Da análise de sensibilidade apresentada no gráfico da Figura 6.8, resulta que o primeiro 
parâmetro que mais influencia pela positiva a remoção de CQO, é a concentração da 
alimentação (CQOalimentação), à semelhança do que acontece para a produção de metano, 
seguido pela negativa pela constante de dissolução (k_dis) e pelo factor de conversão de 
acetato em biomassa (Y_ac). Depois, por ordem de grandeza decrescente, aparece a 
conversão de aminoácidos, de hidrogénio, de butirato e de valerato em biomassa, e a 
constante de decaimento da biomassa degradadora de açúcares. Ao contrário dos ensaios 
descontínuos, a proporção de hidratos de carbono (f_ch_xc) e a constante de hidrólise 
destes polímeros não influencia significativamente o resultado, conforme observado na 
Tabela 6.23. 
Pela análise dos gráficos da Figura 6.8 e da Tabela 6.23, verifica-se uma forte correlação 
entre a proporção de diferentes tipos de biomassa e as suas respectivas constantes de 
decaimento, o que impedirá a estimação em simultâneo das mesmas.  
   Comportamento de reactores anaeróbios tratando                 166                            a fracção orgânica dos resíduos sólidos urbanos
Alta sensibilidade
-80
-60
-40
-20
0
20
40
60
80
0 50 100 150 200 250 300 350
Dias
kg
(C
Q
O
).m
-3
CQOalimentação input_Qin_dyn Input_S_IC_in I_ph_ac_ll I_ph_ac_ul kdec_xaa
kdec_xac kdec_xc4 kdec_xfa kdec_xh2 kdec_xpro kdec_xsu
kdis khyd_ch khyd_li khyd_pr km_aa km_ac
km_c4 km_fa km_h2 km_pro km_su Ks_aa
Ks_ac Ks_c4 Ks_fa Ks_h2 Ks_IN Ks_pro
Ks_su Y_aa P_atm Y_c4 Y_ac Y_fa
Y_h2 Y_pro Y_su
Média sensibilidade
-20
-15
-10
-5
0
5
10
15
20
0 50 100 150 200 250 300 350Diaskg
(C
Q
O
).m
-3
kdis km_ac Y_ac input_Qin_dyn Input_S_IC_in I_ph_ac_ll I_ph_ac_ul
kdec_xaa kdec_xac kdec_xc4 kdec_xfa kdec_xh2 kdec_xpro kdec_xsu
khyd_ch khyd_li khyd_pr km_aa km_c4 km_fa km_h2
km_pro km_su Ks_aa Ks_ac Ks_c4 Ks_fa Ks_h2
Ks_IN Ks_pro Ks_su Y_aa P_atm Y_c4 Y_fa
Y_h2 Y_pro Y_su
Baixa sensibilidade
-10
-8
-6
-4
-2
0
2
4
6
8
10
0 50 100 150 200 250 300 350Diask
g(
C
Q
O
).m
-3
Y_su Input_S_IC_in kdec_xac input_Qin_dyn I_ph_ac_ll I_ph_ac_ul
kdec_xaa kdec_xc4 kdec_xfa kdec_xh2 kdec_xpro kdec_xsu
khyd_ch khyd_li khyd_pr km_aa km_c4 km_fa
km_h2 km_pro km_su Ks_aa Ks_ac Ks_c4
Ks_fa Ks_h2 Ks_IN Ks_pro Ks_su Y_aa
P_atm Y_c4 Y_fa Y_h2 Y_pro
Figura 6.8 Gráfico de análise de sensibilidade para o CQO total 
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Tendo em conta estes resultados (Tabela 6.23), e considerando que o CQO na alimentação 
não pode ser ajustado, o primeiro parâmetro objecto de ajuste será a constante de 
desintegração (k_dis), seguida da taxa máxima de degradação do acetato. 
Tabela 6.23 Resultados da análise de sensibilidade em função do CQO: Modelos do reactor 
contínuo
ADM1 Efeito Parâmetro      Unidades 
  Período 0 50 120 200 300 dias 
- +++++ CQOalimentação 0 20 40 60 80 kg(CQO).m-3
3 - - - - k_dis 0 -10 -10 -15 -15 “ 
3 - - - -  Km_ac 0 0 0 -15 -15 “ 
1 ++++ Y_ac 0 0 0 -5 -7 “ 
1 +++ Y_su 0 3 5 4 3  
1 +++ Y_aa, h2, c4,pró,fa 0 2 2 2 1 “
- +++ Imput_Qin_dyn 0 2 3 4 5 “ 
- +++ Imput_S_IC_in 0 2 3 4 5 “ 
2 +++ k_dec_X_ac 0 -1 1 2 0 “ 
- Efeito antagónico, o aumento deste parâmetro provoca uma diminuição do valor de CQO no período considerado 
+ Efeito sinergístico, implica que um aumento deste parâmetro provoca um aumento no valor final de CQO no período considerado 
O número de símbolos indica a sensibilidade relativa do CQO a esse parâmetro, máxima para 5 e mínima para 1 
A sensibilidade no ADM1 é é dividida em três graus: 
1- Pouca ou nenhuma sensibilidade 2- Alguma sensibilidade  3-Elevada sensibilidade
É na fase inicial que o pH é mais predominante no comportamento do reactor e onde é 
mais influenciado pelas outras variáveis. Nos primeiros 5 dias, sofre um forte efeito da 
carga inicial do reactor (CQOinicial), contrabalançado pela positiva na percentagem de 
biomassa inicial no inóculo (f_biomass_COD) e particularmente pela percentagem de 
biomassa acetogénica (f_X_ac), assim como pela velocidade máxima de degradação de 
acetato (km_ac), conforme observado no gráfico da Figura 6.9.
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Figura 6.9 Análise de sensibilidade para a variação do pH feita nos primeiros dias da digestão
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6.5.4.2. Ajuste e estimação de parâmetros 
O modelo desenvolvido foi inicialmente simulado usando os dados de base bibliográficos, 
e só depois de verificada a falta de adequação do modelo aos valores experimentais é que 
foram feitos ajustes aos parâmetros. Embora o resultado inicial da simulação acompanhe 
relativamente bem as variações dos valores experimentais, existia alguma discrepância, 
pelo que foi decidido proceder ao ajuste paramétrico. O ajuste consistiu na estimativa do 
valor de alguns parâmetros cinéticos que devolvesse a resposta mais próxima dos valores 
experimentais, nomeadamente o CQO, a produção de biogás e também os níveis de AOVs. 
6.5.4.2.1. Reactor descontínuo 
Para ajustar os parâmetros do modelo, foram usados os dados experimentais obtidos nas 
amostragens referentes ao arranque da bateria e das análises feitas ao longo do tempo nos 
vários reactores que foram sendo abertos durante os ensaios efectuados nas condições 
iniciais de 2% ST e 75% FORSU. 
A estimação de parâmetros foi feita com base nos resultados da análise de sensibilidade 
(Tabela 6.20 e Tabela 6.21), aproximando os resultados do modelo para o CQO, produção 
de metano, AOV’s e pH aos valores experimentais, à custa do ajuste da velocidade máxima 
de degradação do acetato em primeiro lugar e depois da constante de dissolução (k_dis), 
através do processo interactivo, descrito na Tabela 6.24. 
Tabela 6.24 Estimação de parâmetros para o reactor descontínuo 
 Valor 
Constante Inicial Estimado X2
Parâmetros 
de ajuste Observações
km_ac 8 0,746 173693 CQOMetano Apenas o ajuste da produção de metano era ideal 
km_ac 0,746 0,947 107255 
CQO
Metano
AOVs
Bom ajuste
Bom ajuste 
Mau ajuste dos AOVs 
km_ac 0,947 0,4602 105214 
CQO
Metano
AOVs
Bom ajuste
Bom ajuste 
Ajuste razoável dos AOVs 
km_ac 0,4602 0,4602 105213 
CQO
Metano
AOVs
Bom ajuste
Bom ajuste 
Ajuste razoável dos AOVs 
k_dis 0,5 1,1408 100025 
CQO
Metano
AOVs
Bom ajuste
Bom ajuste 
Ajuste razoável dos AOVs 
k_dis 1,1408 1,1408 100025 
CQO
Metano
AOVs
Bom ajuste
Bom ajuste 
Ajuste razoável dos AOVs 
O ajuste com recurso à alteração da taxa máxima de degradação de acetato (km_ac) 
originou só por si uma boa aproximação dos resultados do modelo aos dados experimentais 
no que concerne à produção de metano (Figura 6.10), da remoção de CQO (Figura 6.11), e 
relativamente razoável no caso dos AOV’s (Figura 6.12), e a estimação da constante de 
dissolução não provocou uma maior ajuste, razão pela qual se deu por concluído o 
processo de estimação de parâmetros. 
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O gráfico da Figura 6.10 antes do ajuste mostra uma aproximação dos valores do modelo 
aos valores experimentais, apenas na fase final da digestão (>50 dias). Situação que foi 
alterada depois do ajuste, verificando-se uma aproximação entre os valores experimentais e 
os valores estimados durante todo o período de operação.  
Figura 6.10 Produção de metano calculada pelo modelo antes e depois do ajuste de 
parâmetros
O facto de o modelo ter originado produções de metano superiores ao verificado 
experimentalmente nas fases iniciais, resulta da sobreavaliação dos valores da constante de 
degradação de acetato (km_ac), valores de partida provenientes de outros estudos 
efectuados em condições diferentes. 
No que diz respeito à evolução do CQO, a primeira simulação efectuada deu origem a uma 
curva que subestimava a degradação a partir dos 50 dias de digestão, conforme se pode 
observar na Figura 6.11. 
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Figura 6.11 Evolução do CQO antes e depois da estimação de parâmetros 
Relativamente aos ácidos orgânicos voláteis (AOVs), a primeira aproximação do modelo 
aos dados experimentais é má durante todo o período da simulação. Mesmo depois da 
estimação de parâmetros só é conseguida alguma aproximação aos dados experimentais 
nos primeiros 50 dias da digestão, não sendo possível simular a exaustão de AOVs 
verificada experimentalmente a partir dos 70 dias de digestão (Figura 6.12). Esta falta de 
concordância dos valores de AOVs modelados pelo ADM1 já tinha sido verificada em 
tentativas anteriores de aplicação do ADM1 a reactores UASB (Coelho, 2003), e deve-se 
ao facto de as interacções entre a grande variedade de intermediários (AOVs) o que 
dificulta um melhor ajuste. 
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Figura 6.12 Evolução dos AOV’s antes e depois de estimados os parâmetros 
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6.5.4.2.2. Reactor contínuo
A simulação do comportamento do reactor contínuo foi feita com base nos resultados das 
análises de sensibilidade (Tabela 6.20 e Tabela 6.21), tentando ajustar os valores do 
modelo aos resultados experimentais através da variação paramétrica de duas constantes, a 
constante de desintegração (k_dis) e a velocidade máxima de degradação do ácido acético 
(km_ac), utilizando o processo interactivo descrito na Tabela 6.25.
Tabela 6.25 Estimação de parâmetros para o reactor contínuo 
 Valor Parâmetros de ajuste  
Constante Inicial Estimado X2  Observações 
k_dis 0,5 0,215 
km_ac 8 3,80 
7049
CQO
Metano
pH
AOVs
Ajuste bom 
Ajuste bom 
Ajuste mau 
Mau ajuste 
k_dis 0,215 0,215 
km_ac 3,80 3,80 
7049
CQO
Metano
pH
AOVs
Ajuste bom 
Ajuste bom 
Ajuste mau 
Mau ajuste 
Y_ac 0,07 0,066 
Y_su 0,08 0,043 
6910
CQO
Metano
pH
AOVs
Ajuste bom 
Ajuste bom 
Ajuste razoável 
Mau ajuste 
Y_ac 0,066 0,066 
Y_su 0,043 0,043 
6910
CQO
Metano
pH
AOVs
Ajuste bom 
Ajuste bom 
Ajuste razoável 
Mau ajuste 
Os primeiros resultados da simulação da produção de metano são satisfatórios, à excepção 
do período acima dos 150 dias, em que o modelo começa a sobreavaliar as produções de 
metano. O ajuste mostra que é impossível o modelo descrever simultaneamente o 
desempenho do reactor para as cargas inferiores a 12 kg(CQO).m-3.dia-1 e para as
superiores, ao mesmo tempo (Figura 5.2). A excepção é feita na carga de 3 kg(CQO).m-3
.dia-1 onde o comportamento do modelo se manteve praticamente inalterado, antes e 
depois do ajuste. O modelo não explica determinadas quebras esporádicas na produção de 
metano verificadas experimentalmente, pelo facto de estas serem devidas a factores 
externos não incorporados no modelo, como sejam o entupimento das tubagens de biogás 
com escumas, falhas no sistema de aquecimento, agitação ou outros factores 
indeterminados. 
   Comportamento de reactores anaeróbios tratando                 173                            a fracção orgânica dos resíduos sólidos urbanos
Antes do ajuste
0
0,05
0,1
0,15
0,2
0,25
0,3
0,35
0 50 100 150 200 250 300 350
Dias
m
3 .d
ia
-1
Biogás - modelo
Metano - modelo
Metano - experimental
Depois do ajuste
0
0,05
0,1
0,15
0,2
0,25
0,3
0,35
0 50 100 150 200 250 300 350
Dias
m
3 .d
ia
-1
Biogás - modelo
Metano - modelo
Metano - experimental
Figura 6.13 Produção de biogás e metano depois da estimação de parâmetros 
Num reactor contínuo, o CQO de saída do reactor está dependente da actividade 
bacteriana, e da eficiência com que esta transforma a alimentação em metano e biomassa 
celular. Na simulação inicial, o CQO da saída do reactor foi bem simulado apenas nos 
primeiros dias de digestão (carga de 3 kg(CQO).m-3.dia-1), a produção de metano dada pelo 
modelo foi bastante subavaliada, para as restantes cargas orgânicas (Figura 6.14), pelo que 
se procedeu a um ajuste paramétrico. 
Da estimação de parâmetros, a consequente alteração dos valores das variáveis envolvidas 
resultou em melhores aproximações do modelo aos valores experimentais, conforme pode 
ser comprovado por comparação dos gráficos da Figura 6.14. O ajuste no entanto não foi 
conseguido para todas as cargas. Com efeito, no início da digestão (carga mais baixa), os 
resultados passaram a ser sobreavaliados pelo modelo, pelo facto de o ajuste não discernir 
a menor actividade metanogénica verificada no início da digestão.
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Figura 6.14 CQO obtido pelo modelo e valores experimentais obtidos nos ensaios 
Relativamente aos AOVs, o modelo não reproduz as flutuações da concentração destes 
compostos aquado das mudanças de carga, subestimando as concentrações de AOVs na 
fase inicial de arranque, e após a estimação de parâmetros dá valores superiores ao 
observado apenas reproduzindo o comportamento do reactor nas cargas intermédias 
utilizadas 12-14 kg(CQO).m-3.dia-1 (Figura 6.15). É de salientar que, tal como para ensaios 
realizados no reactor descontínuo, o modelo não reproduz os resultados experimentais para 
este parâmetro. 
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Figura 6.15 Ácidos orgânicos voláteis depois da estimação de parâmetros 
No que diz respeito à simulação do pH, esta foi feita resolvendo em simultâneo o conjunto 
de equações de equilíbrio ácido-base em fase líquida no reactor. Depois da estimação de 
parâmetros, verifica-se que, embora em termos médios o modelo acompanhe bem os 
períodos em que o pH se manteve estável (Figura 6.16), este não responde eficazmente a 
variações de pH em situação de desiquilíbrio.  
As principais falhas do modelo centram-se no período dos 50-100 dias, quando a carga foi 
aumentada bruscamente de 3 para 9 kg(CQO).m-3.dia-1, e na fase final para 19 kg(CQO).m-3
.dia-1, perto da carga de falha do processo. De qualquer forma, os valores de pH medidos 
experimentalmente não apresentam variações significativas durante os estados 
estacionários, traduzindo o modelo com sucesso esse facto. 
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Figura 6.16 Simulação do pH depois do ajuste de parâmetros 
6.5.4.3. Implicações do ajuste e estimação de parâmetros 
Na simulação do comportamento dos dois tipos de reactores estudados foram ajustadas a 
constante de desintegração (k_dis). Foi necessário ajustar Adicionalmente o rendimento 
em biomassa das bactérias degradadoras do acetato e dos açúcares (Y_su).  
Verifica-se que os valores usados inicialmente para a constante de desintegração (k_dis) 
estavam subavaliado para o reactor descontínuo e sobreavaliado no contínuo pois do ajuste 
e estimação de parâmetros resultaram valores superiores e inferiores respectivamente. No 
caso da velocidade máxima de degradação do acetato (km_ac), os valores iniciais eram 
elevados, tanto no reactor descontínuo como contínuo, no entanto verifica-se que na 
estimação de parâmetros para ajuste são calculados valores mais baixos para o reactor 
descontínuo. Com efeito, no reactor descontínuo a constante de dissociação (k_dis) passou 
de 0,5 d-1 para 1,14 d-1 e a velocidade máxima de degradação do acetato (0,46 d-1) para 
valores quase vinte vezes inferiores ao inicial de 8 d-1, enquanto que para o reactor 
contínuo a constante de dissolução passou de 0,5 d-1 para 0,215 d-1 e a velocidade máxima 
de degradação do acetato passou de 8 d-1 para 3,8 d-1.
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6.6. Conclusões
? O modelo usado é capaz de simular convenientemente os parâmetros mais importantes 
do processo de digestão anaeróbia, como sejam a produção de metano e a 
concentração de CQO na saída dos reactores. 
? O ADM1 pode ser usado para simular a co-digestão anaeróbia da FORSU separada na 
origem e LS, depois de uma calibração dos valores obtidos na bibliografia. O recurso 
a dados bibliográficos é uma forma conveniente e fiável para fazer as determinações 
da composição elementar dos co-substratos utilizados no tratamento anaeróbio de 
resíduo orgânicos complexos 
? Os parâmetros mais importantes no comportamento do reactor descontínuo foram a 
carga orgânica inicial e a fracção de hidratos de carbono da alimentação. Esta 
conclusão transparece também no reactor contínuo através da importância da 
concentração de CQO da alimentação e do caudal, parâmetros que se podem 
considerar chave para o controle de todo o processo biológico. 
? A identificação dos parâmetros mais importantes que influenciam o comportamento 
dos reactores anaeróbios tratando resíduos orgânicos, poderá ser de grande utilidade 
para direccionar os esforços de amostragem, análise e controle de reactores a 
funcionar em condições reais, evitando-se assim problemas de instabilidade com um 
mínimo de recursos. 
? A comparação dos resultados do ajuste do modelo aos resultados do reactor 
descontínuo e contínuo, ao mostrar que, por um lado os valores superiores 
determinados para a constante de desintegração (k_dis) e por outro, os valores 
inferiores da velocidade máxima de degradação do acetato (km_ac) no reactor 
descontínuo levam a concluir que a fase de desintegração de matéria particulada é 
mais importante no reactor descontínuo enquanto para o reactor contínuo o mais 
importante a fase de acetogénese. 
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7. – CONCLUSÕES GERAIS 
? A DA (digestão anaeróbia) é uma tecnologia muito antiga, mas as aplicações do 
processo à FORSU (fracção orgânica dos resíduos sólidos urbanos) são recentes e têm 
um enorme potencial de crescimento, especialmente por ser uma tecnologia que 
contribui para a diminuição do efeito de estufa, produz energia renovável e limpa e 
permite reciclar recursos. A capacidade instalada tem aumentado nos últimos anos e 
embora se situe abaixa da compostagem, os novos imperativos legais (protocolo de 
kyoto, directiva europeias) podem favorecer a opção pelos processos anaeróbios de 
tratamento de resíduos sólidos. 
? Os processos por via seca permitem atingir CO (cargas orgânicas) e PVM (produção 
volumétrica de metano) superiores mas dificultam a aplicação de métodos de 
refinação tão eficientes. Por outro lado os processos por via húmida apresentam PEM 
(Potencial específico de metano) superior e maior disponibilidade de equipamento. 
? A redução do âmbito do processo de amostragem e análise dos resíduos a um 
restaurante típico da cidade de Aveiro foi indispensável para garantir a exequibilidade 
dos ensaios e a homogeneidade dos resíduos, sendo a partir desses resultados 
preparada uma FORSU simulada. 
? Nos ensaios de biodegradabilidade realizados ficou comprovada a maior 
biodegradabilidade da FORSU relativamente às lamas secundárias. A comprovar esta 
maior biodegradabilidade estão as maiores PEM (0,396 l(CH4).g-1(STV)) e remoções 
de STV e CQO elevadas (maiores que 60%). Essa maior biodegradabilidade 
manifesta-se principalmente na fase inicial do processo, nos ensaios com teores de 
sólidos inferiores a 10% (ST), devido aos maiores teores de compostos mais 
biodegradáveis na sua maioria provenientes da FORSU. 
? Estes ensaios permitiram concluir acerca da maior viabilidade técnica dos sistemas 
com menor teor de sólidos, onde foram obtidos os melhores desempenhos em todos os
parâmetros á excepção da PVM (produção volumétrica de metano), que em virtude da
menor concentração dos susbtratos foi inferior 
? A co-digestão revelou-se favorável por duas razões verificadas: permitiu obter os 
desempenhos mais elevados em termos de remoção de STV e CQO, por outro lado, 
permite obter valores semelhantes sem se verificarem os problemas de instabilidade 
que os reactores arrancados apenas com FORSU manifestaram. O efeito estabilizador 
da adição de LS (lamas secundárias) é devido á diliuição do conteúdo dos reactores no 
arranque com compostos de baixa biodegradabildiade. 
? Tendo em conta a estabilidade dos reactores contínuo e semi-contínuo e as elevadas 
cargas orgânicas atingidas (19 kg(CQO).m-3.dia-1), superiores ao verificado na 
bibliografia, salienta-se o sucesso do modo de arranque e operação optimizado nos 
ensaios anteriores de biodegradabilidade. 
? Pode concluir-se que a aplicação de um reactor CSTR para a co-digestão anaeróbia 
dos dois substratos (FORSU e LS) é viável em reactores contínuos e descontínuos, 
com remoções de STV e CQO superiores a 50%, produções volumétricas de metano 
de 3 m3(CH4).m-3.dia-1, para a carga de 17 kg(CQO).m-3.dia-1 e PEM de 377 
m3(CH4).ton-1(STV).
? A semelhança encontrada entre os resultados obtidos no funcionamento dos dois tipos 
de reactores (contínuo e semi-contínuo), permitem concluir que a alteração do modo 
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de alimentação de um reactor não oferece vantagens significativas no desempenho de 
um processo de co-digestão, a não ser na maior alcalinidade verificada no reactor 
operado em modo contínuo. Alcalinidade superior que permitiu estabilizar melhor os 
níveis de pH. 
? A aplicação do modelo ADM1 a um processo de co-digestão entre a FORSU e LS, 
provou ser viável através do uso simultâneo de dados experimentais e bibliográficos 
ajustados ao reactor contínuo e ao descontínuo.
? Os parâmetros mais importantes, identificados através da análise de sensibilidade 
efectuada ao modelo, foram a carga orgânica inicial do reactor e a fracção de hidratos 
de carbono, parâmetros que se podem considerar a chave para o controle de todo o 
processo. Da comparação dos resultados do ajuste obtido para os reactores estudados, 
depreende-se que enquanto a desintegração de matéria particulada é mais importante 
no reactor descontínuo para o reactor contínuo sobrepõe-se a acetogénese. 
? O modelo desenvolvido, com base no ADM1 provou ser capaz de simular os 
parâmetros mais importantes do processo de digestão anaeróbia, como sejam a 
produção de metano e a concentração de CQO na saída dos reactores. 
? As potencialidades demonstradas fazem prever que o ADM1 venha a ser cada vez 
mais usado para simular processos de co-digestão da FORSU e que irá desempenhar, 
no futuro, um papel importante no controle automático de centrais industriais e na 
investigação de diversas condições operacionais do processo. 
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ANEXO - Métodos e equipamentos usados 
Parâmetro Método Equipamento e Condições de operação 
Composição do biogás Cromatografia de gás 
Equipamento: (SRI 8610C). 
Detector. TCD, T=100?C
Coluna: Supelco Molecular Sieve, T=30?C
Injecção: T=45?C
Gás de arraste: Hélio, Pressão=4,4 kg/cm2
Volume da amostra: 1 ml 
Calibração: recta de calibração com misturas de CH4 e 
CO2 de composições conhecidas (Air Liquide) 
Produção de biogás Medidores de gás húmido Marca Schlumberger a funcionar à pressãoa tmosférica 
Ácidos orgânicos 
voláteis (AOVs) Cromatografia de gás 
Equipamento: Chrompack CP 9001 
Detector. FID, T=250?C
Coluna: CP-Sil5-CB 50mx0,53mm df 2mm, 
T=70?C(1min),?T=20?C/min(1,5 
min)+100?C(1,5min)+?T=10?C/min(4min)+140?C(8min) 
Injecção: T=270?C
Gás de arraste: Hélio, Caudal=8  ml/min 
Sofware: Borwin® versão 1.2. 
Volume da amostra: 0,5 ?l
Calibração: recta de calibtraçao com 8 padrões de AGV 
(C1 a C6) de concentrações entre 40 mg/l e 2100 mg/l, em 
água, preparados com reagentes p.a. (r2?0,9995). 
Conservação das amostras: 5?C com adição de ácido 
fórmico (1:10). 
A filtração das amostras antes da injecção, foi feita com 
filtros de fibra de vidro GFC da Whatman com um 
diâmetro de poro de 1,2 ?m.
pH Potenciometria 
Equipamento: WTW pH191 
Eléctrodo: Kent Standard Combination pH Electrode 
1160 Series 
Calibração: com padrões pH=4 e pH=7, preparados com 
ampolas Titrisol Merck. 
Alcalinidade Titulação Equipamento: Mitsubishi GT-06 Automatic Titrator 
CQO Titulação macro Digestão: em estufa a 148 ?C (Heraeus T5050) Titulação com Solução de sulfato ferroso amoniacal 
Sólidos totais Estufa WTC Binder Typ E28 e HERAEUS Typ E28 
Sólidos totais voláteis Mufla Termolab Shimaden Control e Carbolite Eurotherm Control 
Amónia Titulação Destilação: TECATOR® Kjeltec System 1002 Distilling  
Outros equipamentos  
Motor de baixa rotação Bomba Watson Marlow 101 U/R  
Controle de temperatura Termóstatos: JULABO Variomag Electromeruher E (recirculação de 9 l/min 
Pesagens Mettler Toledo AG 245 e Mettler Toledo AE100 
